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El Primer Taller Internacional de Biorremediación 2013 (PRITIBIO) fue realizado entre 
la Facultad de Agronomía de la Universidad de Buenos Aires (FAUBA), la Agencia 
Nacional de Promoción Científica y Tecnológica del Ministerio de Ciencia, Tecnología 
e Innovación Productiva (MINCYT) y el Instituto de Suelos del Instituto Nacional de 
Tecnología Agropecuaria (INTA) de Castelar.  
A partir de la realización de este taller surgió la idea de publicar parte de la información 
presentada agregándole distintos aportes de otros investigadores que no participaron 
de este.  
Esta publicación une trabajos realizados en el país y en el extranjero, referidos a la 
biorremediación de los recursos naturales. Cada investigador que aquí participa tiene 
en su desarrollo profesional varias publicaciones del tema por haberlo trabajado 
durante años. 
Es del sentir de estos autores el saberse útil a los principios de la sustentabilidad 
ambiental y de la producción, atendiendo a los requisitos propios de cada recurso 
permitiendo el uso de este sin perturbar el ambiente. 
Los países agroexportadores y aquellos que explotan la generosa naturaleza que el 
planeta les ofrece en su lugar tienen la responsabilidad de manejar la situación con 
equilibrio energético y balance de recursos adecuado para el presente y el futuro de 
las generaciones venideras. 
El manejo sustentable del recurso incluye las metodologías para no extinguirlo y para 
que el proceso atinente no contamine el sitio de la explotación y menos aún el entorno 
cercano. 
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Desde que el hombre se congregó en grandes urbes y llegó a una situación de vida 
cómoda, según se entiende en una gran ciudad, se apartó de la naturaleza y la utilizó 
en forma indiscriminada para su beneficio económico, principalmente. 
A través de esta contribución quisiéramos transmitir la idea de que la naturaleza toda 
es poderosa y guarda en su interior la generosidad del retorno a una situación igual o 
similar a la que poseía originalmente. 
Previo a todo debemos definir que contaminación es la presencia de un elemento o 
una sustancia en cantidad no aconsejable en un lugar que no corresponde, sucede por 
intervención natural o antrópica y puede provenir de una fuente fija o una difusa. 
En cuanto al tipo de contaminante podrían ser pesticidas, petróleo, residuos urbanos, 
metales pesados, residuos agrícolas, residuos pecuarios. 
Biorremediación se refiere a un conjunto de metodologías que utilizan 
microorganismos o partes de ellos seleccionados naturalmente o por modificaciones 
de la ingeniería genética para degradar sustancias que se han trasladado a un lugar 
que no corresponde o están en cantidades no recomendables como resultante de un 
proceso productivo mal manejado o de un incidente natural. 
Bioprofilaxis se refiere a las metodologías utilizadas para prevenir una contaminación. 
La biorremediación y la bioprofilaxis podrían categorizarse por el recurso natural 
afectado, las herramientas utilizadas para biorremediar y el contaminante participante 
del proceso. 
Los recursos naturales afectados en esta publicación se refieren al aire, al agua y al 
suelo 
Las metodologías utilizadas pueden ser in situ o ex situ. Estas utilizan herramientas 
como la digestión anaeróbica, las bacterias promotoras del crecimiento de las plantas, 
las plantas, la bioenergía, la simbiosis micorrízica arbuscular y las camas biológicas. 
Los contaminantes citados son hidrocarburos, la actividad agropecuaria, biodiésel, 
metales pesados, la salinidad, PAHs, petróleo, pesticidas, relleno sanitario (biogás y 
líquido lixiviado). 
En lo referido a herramientas participan transformaciones físico químicas y 
bioquímicas que incluyen fermentaciones y transformaciones surgidas por el 
metabolismo de las plantas y los microorganismos en procesos naturales de espacio 
abiertos o en procesos manejados por el hombre en espacios cerrados. 





Un capítulo referido al recurso natural suelo: El suelo como recurso natural. ¿En qué 
marco se inserta la biorremediación? 
Referido a plaguicidas: Actinobacterias: su potencial para remover y degradar 
plaguicidas; Biobeds – Una contribución sueca para la minimización de la 
contaminación por el uso de plaguicidas. 
Diferentes contaminantes atmosféricos: Contaminación del aire y su efecto en plantas 
y suelo, descontaminación y restauración. 
Referido al petróleo: Ecología microbiana del proceso de compostaje de suelo 
contaminado con petróleo; Electrobiorremediación de hidrocarburos en suelos 
insaturados de la Patagonia; Biorremediación de suelos contaminados con petróleo ; 
Suelos contaminados con hidrocarburos: un caso de estudio; La biorremediación 
aplicada a la rehabilitación de suelos contaminados con hidrocarburos; El papel de las 
rizobacterias promotoras del crecimiento vegetal en la fitorremediación de suelos 
contaminados por hidrocarburos. 
Referido al biodiésel: Remediación de suelos contaminados con biodiésel. 
Referido a residuos urbanos, pecuarios y agrícolas: Biorremediación de suelos en 
rellenos sanitarios; Residuos de cosecha con fines bioenergéticos: el rastrojo de maíz; 
Biodegradación de residuos contaminantes provenientes de la actividad agropecuaria 
para la producción de biogás. 
Referido a metales pesados: Inmovilización in situ de metales en suelos contaminados 
mediante fitoestabilización; Impacto del cadmio sobre la acumulación y la producción 
de granos en cultivos de maní; Biorremediación de suelos contaminados con metales 
pesados. 
Referido a elementos potencialmente tóxicos: Rol de la simbiosis micorrícico-
arbuscular y de las enmiendas orgánicas en la tolerancia a elementos tóxicos: su 
aporte en la remediación de suelos contaminados. 
Hidrocarburos aromáticos policíclicos: Ecología microbiana de la rizósfera de ryegrass 
utilizado para fitorremediar suelo contaminados con PAHs. 
Referido a suelos salinos: Fitorremediación de suelos salinos. 
Referido a procesos La digestión anaeróbica y la biorremediación de suelos. 
La temática es relativamente amplia en metodología, elemento contaminante, recurso 
del país o del extranjero afectado por el contaminante.  
Los compiladores estamos complacidos de poder presentar esta variedad de opciones 
en un texto único para nuestras instituciones. 








Since man has gathered in large cities and reached a comfortable life situation, as it is 
understood in a large city, he turned away from nature and used it indiscriminately for 
its economic benefit mainly. 
Through this contribution we would like to convey the idea that all nature is powerful 
and holds within it the generosity of returning to a situation the same or similar to what 
it originally possessed. 
Prior to everything we must define pollution, is the presence of an element or a 
substance in an undesirable quantity in a place that does not correspond, happens by 
natural or anthropic intervention and can come from a fixed source or a diffuse 
As for the type of contaminant could be pesticides, petroleum, urban waste, heavy 
metals, agricultural residues, livestock residues. 
Bioremediation refers to a set of methodologies that use microorganisms or parts of 
them selected naturally or by modifications of the genetic engineering to degrade 
substances that have been transferred to a place that does not correspond or are in 
amounts not recommended as resulting from a poor production process Handled or a 
natural incident. 
Bioprophylaxis refers to the methodologies used to prevent contamination 
Bioremediation and bioprophylaxis could be categorized by the natural resource 
affected, the tools used for bioremediation and/or the pollutant involved in the process 
The natural resources affected in this publication relate to air, water and soil. 
The methodologies used may be in situ or ex situ. They use tools such as anaerobic 
digestion, plant growth promoting bacteria, plants, bioenergy, arbuscular mycorrhizal 
symbiosis and biological beds. 
The pollutants mentioned are hydrocarbons, agricultural activity, biodiesel, heavy 
metals, salinity, PAHs, petroleum, pesticides, landfill (biogas and leachate) 
In terms of tools, physicochemical and biochemical transformations are involved, 
including fermentations and transformations arising from the metabolism of plants and 
microorganisms in natural processes of open space or in man-made processes in 
closed spaces. 
Then you could sort somehow and detail the work of each shortly 
A chapter on the natural resource soil: The soil as a natural resource. In what frame is 
bioremediation inserted? 
Referred to pesticides: Actinobacteria: their potential to remove and degrade 




Different atmospheric pollutants: Air pollution and its effect on plants and soil, 
decontamination and restoration. 
Oil related: Microbial ecology of the composting process of oil contaminated soil; 
Electrobioremediation of hydrocarbons in unsaturated soils of Patagonia 
Bioremediation of soils contaminated with Petroleum Argentina; Soils contaminated 
with hydrocarbons: a case study; Bioremediation applied to the rehabilitation of soils 
contaminated with hydrocarbons; The role of plant growth promoting rhizobacteria in 
the phytoremediation of soils contaminated by hydrocarbons. 
Reference to biodiesel: Remediation of soils contaminated with biodisel. 
Referred to urban, livestock and agricultural waste Bioremediation of soils in landfills; 
Harvest residues for bioenergy purposes: corn stubble; Biodegradation of polluting 
waste from the agricultural activity for the production of biogas. 
Referred to heavy metals: In situ immobilization of metals in soils contaminated by 
phytostabilization; Impact of cadmium on the accumulation and production of grains in 
peanut crops; Bioremediation of soils contaminated with heavy metals 
Concerning potentially toxic elements: Role of mycorrhizal-arbuscular symbiosis and 
organic amendments in tolerance to toxic elements: their contribution in the 
remediation of contaminated soils. 
Polycyclic aromatic hydrocarbons: Microbial ecology of ryegrass rhizosphere used for 
phytoremediation of soil contaminated with PAHs 
Concerning saline soils: Phytoremediation of saline soils 
Process Reference Anaerobic digestion and soil bioremediation 
Thematic coverage is relatively broad in methodology, pollutant element, resource of 
the country or abroad affected by the pollutant. Compilers are pleased to be able to 







El suelo como recurso natural. ¿En qué marco se ins erta la 
biorremediación? 
 
Miguel A. Taboada1 
1Instituto de Suelos, CIRN, INTA 
E-mail: taboada.miguel@inta.gob.ar 
 
El suelo: ¿un recurso natural (RRNN) renovable? 
 
A pesar de que los problemas de degradación irreversible de suelos y de pérdida de 
productividad son conocidos desde la antigüedad, a menudo se sigue pensando a los 
suelos como un recurso renovable. Ejemplos concretos de degradación irreversible de 
suelos son las pérdidas por erosión que causan decapitación de los horizontes 
superficiales que poseen la mayor parte de la materia orgánica y de los nutrientes 
vegetales, o de salinización en suelos bajo riego.  
Solo algunos procesos de degradación de suelos pueden ser considerados 
reversibles. Por ejemplo, y hasta cierto punto, las pérdidas de fertilidad química 
asociadas a la extracción de nutrientes. Por el contrario, la mayoría de los procesos de 
degradación de suelos distan de ser reversibles. 
En la Tabla 1 se presenta un listado y clasificación por su tipo de diferentes procesos 
de degradación de suelos, cada uno con su grado de reversibilidad (Scherr, 1999). 
Claramente, en nuestro país prevalecen dos procesos de degradación irreversible o 
poco reversible, como “la pérdida de suelo por erosión por el agua o por viento” y la 
“alcalinización/salinización”. Entre los poco reversibles, aparecen “los panes de arcilla, 
zonas compactas”, “agotamiento de nutrientes”, y “desbalance de nutrientes”, mientras 
que entre los reversibles a bajo costo prevalecen “panes de arcilla”, “zonas 
compactas”, “reducción de la infiltración/drenaje impedido”, “reducción de la capacidad 
de almacenaje de agua”, “anegamiento”, “aridificación”, y “pérdida de materia 
orgánica”. Los procesos de degradación biológico debidos al disturbio del suelo, o al 
uso de agroquímicos también están muy difundidos, aunque claramente menos 
estudiados. Toda esta información surge de una publicación reciente de Casas y 





A nivel global, se ha publicado recientemente sobre el estado de los suelos del mundo 
(FAO-ITPS, 2015; Montanarella et al., 2016). De allí surge que a nivel global también 
la erosión es la principal amenaza sobre el estado de los suelos, en segundo lugar, la 
pérdida de materia orgánica de los suelos, seguido por el desbalance de nutrientes. 
De todos ellos, aparece el primero como el único claramente irreversible. No obstante, 
aparecen otras amenazas a nivel regional o continental que afectan la funcionalidad de 
los suelos, como por ejemplo, la salinización, la contaminación o el sellado por avance 
de urbanizaciones. 
La efectividad de recuperación posdegradación depende del grado de resiliencia de la 
propiedad afectada. Difícilmente se logre retornar al punto inicial de cero degradación 
o condición prístina. Por ejemplo, el nivel inicial de materia orgánica y la condición 
estructural del suelo. 
Debiera ser objeto de discusión en qué medida los problemas de contaminación de 
suelos y aguas son reversibles y a qué costo. 
En el futuro próximo asoman estas nuevas presiones sobre los suelos: a) el aumento 
de la demanda de alimentos, fibras y biocombustibles por una población creciente que 
llegará a 9 mil millones de habitantes hacia 2050, y b) el incremento de los 
denominados eventos extremos (ej. tormentas, inundaciones, sequías, olas de calor, 



























De cualquier manera, no cabe duda de que el suelo debe ser considerado un RRNN 








Evolución de los conocimientos sobre los suelos 
El suelo es un recurso natural biogeoquímico dinámico que soporta todos los 
componentes que comprenden los ecosistemas terrestres, de forma tal que ha sido 
llamado la piel viva de la Tierra. En su portada del 11 de junio de 2004, la revista 
Science  declaró a los suelos como “la frontera final”. Colectivamente, el suelo es 
conocido como la pedosfera, y los procesos que tienen lugar dentro del suelo están 
ligados a servicios ecosistémicos como la cantidad y calidad del agua, el intercambio 
de gases atmosféricos, y son centrales en los ciclos biogeoquímicos de los nutrientes 






















































Figura 1.  Procesos interactivos que vinculan la pedosfera con atmósfera, la 
biosfera, la hidrosfera y la litosfera (adaptado de Lal et al., 1997).  
 
 
Si bien el comienzo de la agricultura se remonta al período neolítico (nueve mil años 
antes de Cristo) y existen evidencia de una primera clasificación de suelos en China 
unos 4 o 5 mil años antes de Cristo, y ya en el Antiguo Testamento se hace referencia 
a “tierra de secano y tierra de regadío”, fueron Dokuchaev y sus discípulos de la 
Escuela Rusa los que asentaron las bases de la Edafología moderna entre finales del 
siglo 19 e inicios del siglo 20, y reconocieron al suelo como un cuerpo natural 
organizado, acreedor por sí mismo de un estudio científico. Recién en 1924 se realiza 
el primer congreso de suelos en Roma, y es a partir de entonces que la Edafología 
comienza a funcionar como una ciencia, con su metodología propia (Barrios, 1985). 




minerales y la génesis de los suelos, basado en la influencia prevaleciente del clima 
(ej. materiales originarios similares dan lugar a suelos diferentes bajo climas distintos). 
Más adelante se acepta una visión más evolucionista, aceptando la influencia de la 
vegetación (Barrios, 1985). Cerca de mediados de siglo, Hans Jenny (1941) define 
cinco factores formadores de suelo, dando lugar a la ecuación general de formación de 
los suelos: 
 
S = f (cl, b, mp, r, t)      [1] 
 
Donde: 
S = suelo o característica de él; Cl: = clima; b= material biótico, mp= material parental, 
r = relieve o topografía, y t= l tiempo.  
Se presenta en la Figura 2 un esquema teórico de la evolución de los conocimientos 
de los suelos, donde esta etapa fundamental aparece en los comienzos. 
Posteriormente, se generan los primeros sistemas de clasificación de los suelos y su 
taxonomía (Clasificación Rusa, USDA, 1938) que llevaban a cabo un enfoque en los 
factores de formación del suelo y su ambiente para clasificación de suelos zonales 
(determinados por el desarrollo de vegetación y clima), azonales y intrazonales 
(determinados por su material parental y tiempo de formación). Se diferenciaban entre 
suelos azonales e intrazonales basados en el desarrollo del perfil del suelo. Se genera 










Si bien el conocimiento de la degradación de los suelos viene de la antigüedad, a partir 
de la desaparición de sociedades primitivas por pérdida de fertilidad de los suelos o 
por salinización de estos, puede afirmarse que es a partir de 1930, cuando se desata 
la fenomenal sequía y tormenta de polvo (dust bowl) en las planicies sureñas de 
Estados Unidos, que se toma conciencia de la importancia de conservar los suelos. 
Aparece la figura del Dr. Hugh Hammond Bennett como líder de los estudios e 
implementación de prácticas de conservación (American Council of Learned Societies, 
1999).  
Se ha manifestado en los últimos años un renovado interés en el suelo y en la ciencia 
del suelo, dado el reconocimiento de que los ciclos biogeoquímicos que ocurren en la 
superficie de la Tierra influencian el cambio climático global, la degradación y 
remediación de tierras, el destino y transporte de nutrientes y contaminantes, la 
conservación del suelo y el agua, el abastecimiento y la seguridad alimentaria, la 
capacidad de soporte global, la función de los humedales, y muchos otros aspectos 
pertinentes al manejo y a la conservación de los recursos de tierras y aguas (Science, 
2004; Steering Committee for Frontiers in Soil Science Research & National Research 
Council, 2009).  
A partir de la posguerra, en consonancia con el proceso de industrialización de las 
sociedades desarrolladas, se producen avances sustanciales en conocimientos de las 
propiedades de los suelos en la relación con su capacidad para sostener la producción 
de cultivos agrícolas y pasturas. Esta época coincide con la denominada Revolución 
Verde, que si bien permitió afrontar problemas graves de escasez de alimentos por 
una creciente población en países en vías de desarrollo, lo hizo a expensas de un uso 
elevado de insumos basados en combustibles fósiles (ej. fertilizantes minerales, 
agroquímicos, nuevas variedades de trigo, arroz y maíz, etc.) y el avance de la 
deforestación en ambientes tropicales y subtropicales (IAASTD, 2009). Un hito de la 
Revolución Verde es el otorgamiento del Premio Nobel de la Paz 1970 al Dr. Norman 
E. Bourlag, considerado el padre de la Revolución Verde e inventor de la agricultura 
moderna (Sampedro, 2009). 
Luego de los fuertes avances en el conocimiento de las propiedades físicas, como la 
provisión de agua a las plantas, las propiedades químicas que incluyen la 
disponibilidad de nutrientes vegetales y la biología de suelos, puede decirse que se 
llegó a un estancamiento o plateau en el avance de la ciencia del suelo a nivel global 
hacia fines del siglo 20. Sin embargo, esta situación de estancamiento comenzó a dar 
un vuelco al final del siglo, cuando se lleva a cabo el llamado “Estudio del Milenio” o 




que juegan los suelos en la provisión de servicios ecosistémicos, como el filtrado y 
provisión de agua, la calidad del aire atmosférico y el almacenamiento de carbono, 
además de los servicios de provisión de alimentos y fibras.  
Se considera que en los próximos 30 a 50 años el principal desafío global será 
incrementar la productividad agropecuaria para alimentar a una población mundial en 
aumento, atendiendo a su vez a los crecientes problemas de degradación y 
contaminación de suelos, aguas y atmósfera. Este desafío será intensificado por el 
cambio climático, la escasez de agua, la degradación de las tierras, la seguridad 
energética, y las diferencias ideológicas sobre cómo mejorar la seguridad alimentaria 
en todo el mundo. A similares conclusiones han arribado una serie de estudios 
internacionales llevados a cabo para analizar los impactos de la investigación en 
agricultura (IAASTD, 2009), así como el futuro de la actividad (Mangan et al., 2010) y 
el de ecosistemas (MEA, 2005). 
 
 
Las funciones de los suelos. Visión actual 
 
Los suelos son vistos en forma crecientemente importante para el desarrollo mundial, 
en temas tales como la seguridad alimentaria, el alivio de la pobreza, la degradación 
de tierras y la provisión de servicios ecosistémicos (Wood et al. 2000). Se considera 
que los suelos ejercen un rol principal en muchos servicios del ecosistema, tales como 
el ciclado de los nutrientes y la formación de suelos, la provisión de alimentos, madera 
y fibras, la regulación del clima, las inundaciones y la purificación del agua (MEA, 
2005). Por estas razones, existe consenso en que los suelos han resurgido en la 
agenda global, luego de dos décadas de olvido parcial (Bouma, 2009).  
Bouma, (2009) recomienda hacer foco en las funciones de los suelos, más que las 
amenazas de degradación, a fin de poder concitar la atención del resto de la sociedad. 
Estas funciones son presentadas en la Figura 3. Pueden ser identificadas seis 
funciones diferentes de los suelos, tres de ellas de tipo más ecológico, y otras tres más 
bien relacionadas con aspectos culturales, sociales, económicos y técnicos. Existe 
necesidad de relacionar con el público a las funciones de tipo ecológico, 
especialmente de qué manera el suelo funciona respecto a la calidad y disponibilidad 
de agua (Science, 2004; Steering Committee for Frontiers in Soil Science Research & 
















entre la atmósfera y el agua
subterránea 
 
Figura 3.  Funciones de los suelos (adaptado de Blum, 2002). 
 
El suelo soporta la más rica biodiversidad sobre la Tierra y funciona como filtro y 
regulador de contaminantes inorgánicos y orgánicos, así como de microorganismos 
patógenos y virus. A pesar de su importancia, el suelo permanece como un recurso 
minusvalorado y menospreciado (Science, 2004; Steering Committee for Frontiers in 
Soil Science Research & National Research Council, 2009).  
Existe una creciente demanda por el reconocimiento de los servicios ecosistémicos, de 
forma tal que se han vuelto una norma la aparición de antagonismos (trade-offs) entre 
diferentes servicios. Por ejemplo, un país puede incrementar su producción de 
alimentos convirtiendo un bosque o una selva en agricultura, por ejemplo, pero a 
expensas de afectar negativamente el aporte de servicios que pueden ser de igual o 
mayor importancia, tales como proveer agua limpia, leña, destinos ecoturísticos, o 
regulación de inundaciones y control de sequías (MEA, 2005).  
 
 
Necesidad de reciclar 
 
El mundo está asistiendo a un decrecimiento de los insumos basados en agua y 
petróleo en la agricultura moderna. La minería de los recursos naturales no es más 
aceptable, por lo que la producción de alimentos solo puede ser alcanzada a través de 




Someshwar, 2000; Kashmanian et al., 2000). Se suma a ello el probable o discutible 
agotamiento de las reservas fósforo (Dibb, 2004) que determinan que se deberá hacer 
foco en las condiciones y procesos de resiliencia del suelo en un medio natural para 
introducir estos aspectos en técnicas de manejo alternativas y más sofisticadas (Vance 
et al., 2003; Mangan et al., 2010). Los agroecosistemas esquemáticos no slo estarán 
caracterizados por flujos e interrelaciones, sino también por evaluaciones económicas 
(Hartmann, 2006; Steering Committee for Frontiers in Soil Science Research & 
National Research Council, 2009). 
 
 
Figura 4.  Vista esquemática de la posición del suelo en la agricultura del 
presente (izquierda) y del futuro (derecha). (Adaptado de Hartmann, 2006). 
 
 
Vulnerabilidad y resiliencia 
 
Los suelos agrícolas se presentan en ecosistemas que poseen diferente grado de 
vulnerabilidad a las presiones productivas. Se pueden distinguir los ecosistemas poco 
frágiles de aquellos que son más frágiles o vulnerables siguiendo el lineamiento 
propuesto por Viglizzo & Frank (2006). Los ecosistemas poco frágiles son aquellos que 
poseen suelos fértiles, los cuales se caracterizan por su baja vulnerabilidad y elevada 
resiliencia o capacidad de recuperación (Figura 5). La vulnerabilidad es un concepto 
que se asocia con las condiciones del clima que hace que un suelo sea altamente 
susceptible a sufrir degradación (ej. erosión hídrica y eólica) por mal manejo del 
mismo. La resiliencia es la capacidad que posee un suelo determinado para recuperar 




Los ecosistemas frágiles se caracterizan por poseer suelos muy vulnerables, poco 
resilientes, o ambas cosas a la vez (Figura 4). Esta combinación de factores suele 
darse en los climas tropicales y subtropicales, o en las regiones más áridas. En todas 
estas regiones los suelos suelen poseer bajos niveles de materia orgánica, y suelen 
ser también poco fértiles. A pesar de estos graves problemas, la cantidad de 
información que se produce en estos lugares es varias veces inferior en cantidad y en 
calidad a la que se genera en los ecosistemas de tierras más fértiles (Hartemink, 
2002). Esta escasez de información también se produce en la Argentina, 
particularmente en las regiones subtropicales, donde las presiones del desmonte para 
producir cultivos son cada vez mayores (Boletta et al., 2006).  
Estas áreas poco fértiles parecen adaptarse mejor para aproximaciones en pequeña 
escala basadas en la agroecología, en la agroforestación, en el uso de abonos 
orgánicos y en los métodos de conservación del agua. Existen importantes 
oportunidades para que la agricultura del futuro pueda ser más productiva, rentable, 
sustentable y ambientalmente amigable, si se basa más en fuentes de energía y 
nutrientes disponibles por procesos biológicos. La idea es que el uso de agroquímicos 
sea mínimo y que suplemente a la biología (Altieri, 2002). Debe extenderse una mayor 
adopción de la agricultura conservacionista por los agricultores (Knowler & Bradshaw, 
2007). Muchos de estos enfoques han probado ser exitosos en otras regiones con 
ecosistemas frágiles, pero su implementación requiere de investigación local para ser 














Figura 5.  Esquema que muestra la relación entre vulnerabilidad y resiliencia en los suelos 







Presiones de uso sobre los suelos y seguridad alime ntaria 
 
La provisión de seguridad alimentaria ha sido reconocida como uno de los grandes 
desafíos ambientales existentes para el desarrollo sostenible de la humanidad y el 
planeta Tierra (Godfray et al., 2010; Foley et al., 2011; Pimentel, 2012; Branca et al., 
2013; Mc Bratney et al., 2014). Los suelos se relacionan estrechamente con el 
concepto de seguridad alimentaria, entendida como el aseguramiento de la cantidad, 
la calidad y la accesibilidad de los alimentos (Mc Bratney et al., 2014). Junto con la 
seguridad del agua, la seguridad energética, el cambio climático y su mitigación, la 
protección de la biodiversidad y los servicios ambientales, la seguridad alimentaria 
forma parte de un concepto más amplio conocido como la seguridad del suelo (Mc 
Bratney et al., 2014). 
El mundo se enfrenta a un problema de sobrepoblación grave, sobre todo en África y 
Asia. La tasa actual de aumento de la población es del 1,2 %, lo que significa un 
tiempo de duplicación de 58 años. Por lo tanto, la población actual del mundo de 7 mil 
millones se duplicará a 14 mil millones en menos de 60 años (Pimentel, 2012). El 
aumento de la población y el consumo están imponiendo demandas sin precedentes 
sobre la agricultura y los recursos naturales. Para satisfacer la demanda de alimentos 
por el aumento de la población mundial, la producción agrícola debe ser duplicada 
entre 2000 y 2050. De no lograrse, podríamos afrontar nuevamente un desafío similar 
al plateado hace más de dos siglos por Tomas Malthus (1798), quien postuló que 
mientras la población crecería a tasas geométricas, los alimentos lo harían a tasas 
aritméticas, de magnitud muy inferior, generando así un potencial escenario de 
hambruna con el paso del tiempo. 
Las amenazas a la seguridad alimentaria son en gran medida causadas por la 
degradación de los suelos y de los recursos hídricos asociados, en particular cuando 
dicha degradación es irreversible o difícilmente reversible, como es el caso de la 
pérdida de suelo superficial por el viento o el agua la erosión, la deformación del 
terreno por la erosión en cárcavas o movimiento de masas, la acidificación, la 
alcalinización/salinización y la contaminación con sustancias tóxicas (Scherr, 1999). 
Cada año unos 10 millones de hectáreas de tierras de cultivo se pierden debido a la 
erosión del suelo, reduciendo así la tierra de cultivo disponible para la producción de 
alimentos. En general, la tasa de pérdida de suelo por degradación es 10 a 40 veces 
más rápida que la tasa de renovación del suelo. La pérdida de tierras agrícolas por 
degradación se vuelve dramática en los países o regiones con alta población o con 
inseguridad alimentaria, como sucede en África, donde la población se prevé un 




Suponiendo tecnologías agrícolas similares y niveles de intensificación, deben 
incorporarse mil millones de hectáreas adicionales de tierras de cultivo (por encima de 
1,5 mil millones de hectáreas actualmente cultivadas) para el año 2050 (Tilman et al., 
2002). Sin embargo, estos futuros aumentos en la producción de alimentos no se 
pueden lograr a costa de una mayor degradación de suelos o con prácticas agrícolas 
no sostenibles, sino sobre la base de la intensificación y la gestión del carbono en el 
suelo y los nutrientes (Tilman et al., 2002; Godfray et al., 2010; Branca et al., 2013). 
Un desafío mayor es cerrar las brechas de rendimiento de los cultivos mediante el 
aumento de la eficiencia de cultivo y la reducción del impacto ambiental de la 
agricultura s (Foley et al., 2011). Recientemente, Aramburu Merlos et al. (2015) 
hallaron brechas de rendimiento con respecto al potencial en secano de entre 30 y 40 
% para los cultivos de trigo, maíz y soja en nuestro país. 
La provisión de seguridad alimentaria también se ve amenazada por algunos cambios 
de uso del suelo, como es el caso de la simplificación agrícola impulsada por el 
mercado, tal como sucede en los países de América del Sur (es decir, Argentina, 
Brasil, etc.) (Satorre, 2005; Viglizzo y Jobbagy, 2010). A pesar del aumento de la 
productividad de los diferentes cultivos de cereales en los últimos 30 años en el Cono 
Sur, gran parte de ese aumento se hizo a expensas de una menor diversidad de 
productos cosechados. Ello se ve reflejado en la prevalencia del monocultivo de soja, 
lo que resulta en una elevada susceptibilidad a las perturbaciones de los mercados y 
del clima (Lavado y Taboada 2009; Viglizzo y Jobbagy, 2010). 
La demanda de biocombustibles es un gran motorizador de los cambios de uso de la 
tierra. El principal motor de esta aceleración de la demanda en la velocidad de 
crecimiento del consumo per cápita en las economías de países emergentes. También 
han contribuido a esta aceleración los cambios de política en los países de la OCDE 
que favorecen la expansión de la producción de biocombustibles, a veces a expensas 
de la producción de cultivos alimentarios (De Luchi, 2012). La soja y el maíz, así como 
biocombustible de soja y aceite de palma, motorizaron la conversión de tierras 
agrícolas en América Latina y África (Deluchi, 2012; Miyake et al., 2012). La 
producción de maíz y de soja se dedican a reservas para el bioetanol y para el 
biodiésel, que representan una competencia con la producción de alimentos y con el 
carbono del suelo (Pimentel et al., 2008, 2009; Pimentel y Burgess, 2014). 
Es difícil predecir la evolución del estado de los recursos mundiales de suelos en los 
próximos años, en el contexto de las amenazas y beneficios causados por los 
cambios. Según lo que se concluye a partir de un trabajo de revisión con un mínimo 
impacto ambiental realizado por Godfrey et al. (2010), la intensificación sostenible es 




años, evitando así un nuevo dilema de Malthus. Para cumplir con este objetivo, deben 
lograrse a escala global acuerdos sobre políticas de gobernabilidad de los suelos en el 
futuro próximo. 
Las soluciones a que no se cumpla el “dilema Malthusiano” deberían provenir de: a) la 
limitación de la expansión agrícola; b) el cierre de brechas de rendimiento; c) el 
aumento de la eficiencia de los cultivos; d) los cambios de dietas; y e) la reducción de 
los desperdicios (Foley et al. 2011). A ello se le suma la preservación de las fuentes de 
energía y la prevención de nuevas emisiones de gases de efecto invernadero (Godfray 




Cambio climático y emisiones de gases de efecto inv ernadero 
 
Los impactos del cambio climático son un tópico “caliente” para aquellos interesados 
en la atmósfera, los océanos y las superficies terrestres, pero pocos científicos a nivel 
mundial están investigando la profundidad de los suelos para explorar posibles efectos 
sobre las aguas subterráneas. Existen evidencias inequívocas del calentamiento de la 
superficie terrestre a causa del aumento de la concentración de gases con efecto 
invernadero (GEI) en la atmósfera. Los suelos pueden ser vistos tanto como sujeto, 
como objeto de este cambio climático. El rol de sujeto se desempeña de dos formas: 
a) porque en los suelos se encuentra el principal almacén de carbono de la naturaleza; 
y b) porque desde los suelos son emitidos los principales GEI que son motivo de 
mayor preocupación por su poder calentamiento y tiempo de residencia en la 
atmósfera: el dióxido de carbono (CO2), el óxido nitroso (N2O) y el metano (CH4) 
(Snyder et al., 2009; Smith et al., 2013).  
El CO2 es considerado GEI cuando existen cambios de uso de la tierra (ej. 
deforestación, forestación, roturación de pastizales) que producen un desbalance entre 
las entradas y salidas de C del sistema.  
El N2O es el principal GEI producido por suelos con manejo agrícola, a partir de 
transformaciones del N que entra anualmente a los suelos. Finalmente, las fuentes de 
emisiones de CH4 que pasan por los suelos son las arroceras inundadas, por un lado, 
y el derretimiento de permafrosts, que son suelos en climas fríos típicos de altas 
latitudes o alturas.  
El rol de objeto se origina en que los suelos sufren los impactos del cambio climático, 
en particular los denominados extremos (ej. tormentas, huracanes, inundaciones, 




décadas. Dado su imprevisibilidad, las consecuencias del cambio climático sobre los 
suelos no son fáciles de estimar, pues a menudo interaccionan con otros cambios 
antrópicos que suceden en forma coetánea (ej. agriculturización, pastoralismo, 
urbanización). Sin embargo, un criterio para valorar el riesgo es la posibilidad de 
recuperación posterior del deterioro producido. En ese sentido, pueden señalarse a la 
erosión hídrica y eólica, el deslizamiento de laderas de montañas, y la salinización y 
sodificación asociado con cambios en el régimen de aguas superficiales y profundas 
como los deterioros de más difícil reversibilidad que puede generar o agravar el 
cambio climático. Gran parte de las estrategias de adaptación a los impactos del 
cambio climático pasan por evitar o aminorar estos daños, a través de la adopción de 
prácticas conservacionistas de manejo de suelos, o incluso de la creación de áreas de 
reserva (ej. parques nacionales, reservas de flora y fauna, sitios Ramsar, etc.) donde 
se considera que son los servicios ambientales el principal bien para proteger. 
Por un lado, la agricultura es particularmente vulnerable al cambio climático. Por otro 
lado, los suelos juegan un rol fundamental en el ciclo global del carbono. Dependiendo 
del tipo de uso y manejo, el suelo puede ser fuente de emisión o bien un sumidero de 
carbono. Además, el suelo y las formas en que este se utiliza producen la liberación de 
otros gases que también influyen en el efecto invernadero, tales como el metano y el 
óxido nitroso (Six et al., 2004; Snyder et al., 2009). Algunas de las consecuencias del 
cambio climático sobre los suelos no son fáciles de estimar; así por ejemplo, la pérdida 
de suelo está condicionada por la biomasa que reduce el impacto de la gota de lluvia; 
si bien la erosividad de las precipitaciones podría ser mayor, esta se vería 
contrarrestada por el incremento de la biomasa derivada de mayor humedad y 
temperatura.   
Los países que adhieren al Procolo de Kyoto, como es el caso de la Argentina, están 
comprometidos a encarar opciones para mitigar las emisiones GEI. El desafío es 
cuánto puede mitigarse sin comprometer la seguridad alimentaria y las metas 
ambientales (Smith et al., 2013). 
 
Rol de la biorremediación en los suelos 
 
Existe consenso que en el futuro se requerirá un manejo agronómico más sofisticado 
de los suelos. Como se ha mencionado, existe en general una amplia brecha entre el 
potencial genético de los cultivos y el rendimiento real obtenido a campo, debido a 
limitaciones de clima, suelo y manejo (Aramburu Merlos et al., 2015). Existe necesidad 
de evitar la separación existente entre la genética y el manejo, y hay también carencia 




Las mejores prácticas de manejo (MPM) no deberán ser específicas para regiones, 
sino diseñadas para campos específicos. Existe potencial para los avances en 
agricultura de precisión que permitirá a los productores utilizar técnicas de manejo 
sitio-específico, las cuales permitirán incrementar la productividad. La falta de 
uniformidad a través de los paisajes determina la necesidad de mejorar el manejo 
agronómico, cualquiera sea el nivel de tecnología utilizado (Steering Committee for 
Frontiers in Soil Science Research & National Research Council, 2009). 
La biología del suelo es considerada internacionalmente un campo “frontera” en el 
avance de la ciencia. En la Argentina el área requiere mayor esfuerzo de investigación 
en cantidad y calidad, no solo en campos considerados de avanzada, como el 
conocimiento de la genómica de los microorganismos del suelo (Avarre et al., 2007; 
Liles et al., 2003), sino también en aplicaciones biotecnológicas, como la 
biorremediación de suelos contaminados, o la fijación de nitrógeno atmosférico. Se 
requiere saber el impacto de la intensificación de la agricultura sobre la biota de los 
suelos.  
La Figura 6 propone un esquema conceptual donde se visualizan cuáles son los 
aportes esperados de la biología de suelos en el futuro. A partir de una mayor 
intensificación de las producciones, se espera un mayor aporte de nitrógeno por 
captación atmosférica, y mayor reciclado de nutrientes por mecanismos de 
biodisponibilidad. El probable o discutible agotamiento de los yacimientos de fósforo 
requerirá recurrir a fuentes de reciclado y de solubilización biológica del nutriente 
(Vance et al., 2003; Dibb, 2004). En este sentido, se prevé que cada vez más suelos 
recibirán el aporte de residuos agrícolas, industriales y municipales, que el consabido 
riesgo de contaminación por elementos potencialmente tóxicos y patógenos (Edwards 
& Someshwar, 2000; Kashmanian et al., 2000). La biorremediación tendrá un papel 
principal en la recuperación de tierras afectadas por contaminación difusa y puntual, 
por ejemplo por exceso de fertilizantes nitrogenados y fosforados, o por residuos de 
agroquímicos. El avance de la minería y de las urbanizaciones sobre tierras agrícolas 
requerirá la eliminación de elementos potencialmente tóxicos volcados a los suelos, 






Figura 6.  Rol de la biorremediación en los suelos. 
 
 En definitiva, la biología y la biorremediación tendrán un rol principal en la 
promoción de la prestación de servicios ecosistémicos por los suelos, sin duda una de 





El siglo 20, cuando ha nacido y desarrollado la Ciencia del Suelo, se ha caracterizado 
por una visión productivista de los suelos. A fines de ese siglo, se estancó el avance 
de la Ciencia del Suelo y se cerraron centros de investigación en muchos lugares del 
mundo. 
Los inicios del siglo 21 coinciden con un resurgimiento de la Ciencia del Suelo, 
incluyendo ahora a los servicios ecosistémicos y el surgimiento de fuertes presiones 
de uso y en cambio climático. 
La biología de suelos y la biorremediación aparecen como temas “frontera” en este 
resurgimiento de la ciencia del suelo. 
Los suelos deben ser considerados recursos no renovables, más en el marco de las 
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Muchos compuestos químicos fabricados por el hombre tienen estructuras que no se 
encuentran normalmente en la naturaleza por lo que se los ha llamado xenobióticos 
(Santoyo Telope, 2009). El uso a gran escala de estos compuestos, tanto orgánicos 
como inorgánicos, ha desembocado en un serio y complejo incremento de la 
contaminación ambiental (Volke Sepúlveda y Velasco Trejo, 2002). Estos 
contaminantes crean numerosos problemas ambientales, incluyendo el impacto 
perjudicial sobre los ciclos biogeoquímicos y la salud ambiental, y los efectos tóxicos 
sobre organismos a los cuales no están destinados (Rayu et al., 2012). Dichos efectos 
dependen de la concentración en la que se encuentren las sustancias, de su 
persistencia y de su biodisponibilidad, pudiendo ocasionar desde efectos no letales, 
como el desplazamiento temporal de algunas especies, hasta la muerte de 
poblaciones enteras (Ramírez Romero y Mendoza Cantú, 2008).  
Los plaguicidas ocupan un lugar importante dentro de las sustancias químicas a las 
que el hombre está expuesto (Villaamil Lepori et al., 2013). Los plaguicidas sintéticos 
surgieron entre 1930 y 1940 y, a partir de entonces, su uso ha sido múltiple y variado, 
aunque la agricultura es la actividad que más emplea este tipo de compuestos, 
consumiendo el 85 % de la producción mundial con el fin de controlar químicamente 
las diversas plagas que reducen la cantidad y calidad de las cosechas de alimentos y 
de otros vegetales (Al-Saleh y Obuekwe, 2005). Los plaguicidas se utilizaron también 
en salud pública para el control de enfermedades transmitidas por vectores, como la 




los beneficios de los plaguicidas en el control de plagas y vectores de enfermedades, 
así como en el incremento de la producción agrícola, son innegables. Sin embargo, 
con el paso de los años también se hicieron evidentes los efectos indeseables de 
estos. El uso de estos productos químicos está acompañado por los riesgos que 
implican para la salud humana y el medioambiente a causa de su potencial tóxico, alta 
persistencia, bioconcentración y, sobre todo, su toxicidad no específica (Bempah y 
Donkor, 2011). Independientemente de sus beneficios, los plaguicidas son sustancias 
químicas deliberadamente tóxicas, creadas para interferir sobre algún sistema 
biológico en particular y que carecen de selectividad real. Por esto, afectan 
simultáneamente, en mayor o menor grado, no solo a la “especie blanco” sino también 
a otras categorías de seres vivos, particularmente al ser humano (Ramírez y 
Lacasaña, 2001). 
Frente a lo expuesto, es imperativa la aplicación de tecnologías ambientalmente 
idóneas para la restauración de estos ecosistemas. En este contexto, desde hace 
algunas décadas, la necesidad de remediar los diferentes sitios contaminados ha 
llevado al desarrollo de tecnologías orientadas a la descontaminación del 
medioambiente, tales como la biorremediación. Esta herramienta consiste en la 
explotación de actividades biológicas para la mitigación, y si es posible, la eliminación 
completa de los efectos nocivos causados por los contaminantes ambientales en un 
sitio determinado y puede llevarse a cabo mediante el uso de diferentes organismos, 
desde bacterias hasta plantas, o sus derivados (De Lorenzo, 2008; Wood, 2008). En 
este contexto, la degradación microbiana es considerada el principal mecanismo 
responsable de la mitigación de plaguicidas en suelos (Bazot y Lebeau, 2009). En 
particular, las actinobacterias son reconocidas por su gran potencial como 
degradadoras y por ello se destacan como buenas candidatas para su aplicación en 
procesos de biorremediación (Briceño et al., 2013; Polti et al., 2014). 
 
Actinobacterias: características generales 
 
La categoría Actinobacteria constituye una de las principales y más diversas unidades 
taxonómicas dentro del Dominio Bacteria (Eisenlord et al., 2012), y se encuentra 
constituido por 5 clases, 19 órdenes, 50 familias y 221 géneros (Goodfellow et al., 
2012). 
Las actinobacterias son bacterias Gram-positivas o Gram-variables y se caracterizan 
por presentar una pared celular rígida que contiene ácido murámico. Estas bacterias 




más citosina (G+C) en su ADN (55-75 mol%); sin embargo este paradigma se rompió 
hace relativamente poco tiempo ya que existen nuevas especies que no responden a 
esta regla general (Ventura et al., 2007; Ghai et al., 2012). 
El phylum incluye organismos fenotípicamente diversos que exhiben una amplia 
variedad de morfologías, desde células cocoides (por ejemplo, las pertenecientes al 
género Micrococcus) o coco-bacilares (Arthrobacter) hasta hifas fragmentadas 
(Nocardia) o micelio permanente altamente diferenciado y ramificado (Streptomyces) 
(Figura 1). También poseen diversas propiedades fisiológicas y metabólicas tales 
como la producción de enzimas extracelulares y la formación de una amplia variedad 
de metabolitos secundarios con actividad biológica como antibióticos, antivirales, 
anticancerígenos, inmunosupresores y otros compuestos de interés industrial (Ventura 
et al., 2007; Adegboye y Babalola, 2012). En particular, la producción de potentes 
antibióticos es un rasgo que ha convertido a algunas especies del género 
Streptomyces en los principales organismos productores de antibióticos explotados por 
la industria farmacéutica (Berdy, 2005). 
 
 
Figura 1.  Microfotografía tomada con microscopio electrónico de barrido de Streptomyces sp. 
M7, cultivado en medio mínimo suplementado con 0,6 g L-1 de glucosa. 
 
Debido a su capacidad para colonizar diferentes tipos de sustratos, las actinobacterias 
presentan diversos hábitats y estilos de vida. La mayoría de ellas son de vida libre, 
como las saprófitas con metabolismo aerobio que se nutren a partir de los residuos de 




miembros del género Streptomyces). Otras viven en simbiosis, como el género 
Frankia, que forma nódulos para fijar nitrógeno en aproximadamente 25 géneros de 
plantas leñosas. Asimismo, algunas actinobacterias son patógenas obligadas u 
oportunistas de animales o plantas como Mycobacterium tuberculosis y Streptomyces 
scabies (patógeno de la papa y otros tubérculos). También se han reportado ciertas 
especies del género Actinomyces como habitantes normales del tejido gingival y 
miembros del género Bifidobacterium spp. como habitantes del tracto gastrointestinal 
(Ensign, 1990).  
Las actinobacterias se encuentran entre los colonizadores más exitosos de la biosfera 
ya que pueden vivir tanto en ambientes terrestres como acuáticos, dulces y marinos, 
aunque predominan sobre todo en suelos, donde constituyen un componente 
sustancial de la microbiota, desempeñando un papel crucial en la descomposición y 
reciclaje de biomateriales y la formación de humus (Ventura et al., 2007; DeAngelis et 
al., 2011; Newton et al., 2011). También se conocen actinobacterias endófitas 
estrechamente asociadas a plantas y capaces de generar efectos adversos y 
beneficiosos en ellas (Hasegawa et al., 2006).  
En general, las condiciones óptimas para su crecimiento son temperaturas de 25 a 30 
°C, aunque también se han descripto representantes termotolerantes y termofílicos, 
como algunas especies de Thermomonospora y Thermoactinomyces. Suelen crecer 
en un rango de pH de 5 a 9, con un óptimo cercano al neutro. En relación con los 
requerimientos de oxígeno, estos microorganismos son en su mayoría aerobios, 
aunque existen algunos anaerobios facultativos o anaerobios. Son heterótrofos, por lo 
cual pueden utilizar fuentes de carbono simples y complejas (Solans y Vobis, 2003; 
Franco-Correa, 2008). Las actinobacterias son frecuentemente descriptas como 
organismos de crecimiento lento. Sus colonias se pueden visualizar en medio sólido a 
los 3 o 4 días de incubación, aunque el desarrollo del micelio aéreo maduro con 
esporas puede tardar entre 7 y 14 días, y en algunas cepas hasta más de un mes de 
incubación. El crecimiento en medios líquidos requiere una agitación constante, que se 
recomienda a velocidades entre 150 a 200 rpm para suministrar la mejor aireación 
posible. Así, las actinobacterias pueden crecer formando pellets o agrupaciones de 
filamentos en medios líquidos (Franco-Correa, 2008). 
Estas bacterias exhiben diversas propiedades fisiológicas y metabólicas, tales como la 
producción de enzimas extracelulares y la formación de una amplia variedad de 
metabolitos secundarios (Goodfellow y Fiedler, 2010). En particular, los miembros del 
género Streptomyces constituyen la fuente más rica de productos naturales, 
incluyendo antibióticos y agentes antitumorales (Berdy 2005; Newman y Cragg 2007; 




naturales son producidos por actinobacterias, y alrededor del 75 % de estos son 
producidos por miembros del género Streptomyces (Franco-Correa et al., 2010). Las 
actinobacterias también producen otras moléculas bioactivas tales como inhibidores 
enzimáticos, inmunosupresores, fitotoxinas, bioplaguicidas, biosurfactantes, 
nanopartículas, probióticos y enzimas implicadas en la degradación de los polímeros 
complejos (Berdy, 2005; Ballav et al., 2012; Manivasagan et al., 2013). Esta gran 
versatilidad metabólica las convierte en importantes herramientas para aplicaciones 
farmacéuticas, médicas y biotecnológicas, tales como la biorremediación. 
 
Rol de las actinobacterias en procesos de biorremed iación  
 
Las actinobacterias poseen diversas propiedades que las hacen buenas candidatas 
para su aplicación en procesos de biorremediación. Esto se debe principalmente a que 
producen enzimas extracelulares que degradan una gran variedad de compuestos 
orgánicos complejos (Amoroso et al., 2013). Por una parte, las pertenecientes al 
género Streptomyces pueden ser adecuadas para la inoculación de suelos como 
consecuencia de su crecimiento filamentoso, el cual favorece la colonización de las 
partículas del suelo, su colonización semiselectiva de sustratos y su capacidad de ser 
manipuladas genéticamente. Por otra parte, como son habitantes naturales de los 
sistemas edáficos ya se encuentran adaptadas a ese hábitat (Shelton et al., 1996; 
Anderson y Wellington, 2001). Además, una ventaja adicional es que estos 
microorganismos pueden diferenciarse en esporas que ayudan en su difusión y 
persistencia en el ambiente. Esto puede ser visto como una adaptación a la vida en el 
suelo, especialmente en condiciones ambientales extremas, como escasez de 
nutrientes, alto contenido de sales, bajo pH, así como la presencia de compuestos 
contaminantes (Kothe et al., 2010).  
Asimismo, se demostró que especies del género Streptomyces son dominantes en 
suelos contaminados con metales pesados, en comparación con suelos prístinos en 
donde las actinobacterias constituían alrededor del 20 % de la población microbiana, 
indicando que estos microorganismos podrían desarrollar estrategias especiales para 
sobrevivir en diferentes concentraciones de metales pesados (Kothe et al., 2010).  
Por un lado, debido a las características mencionadas anteriormente, las 
actinobacterias se han investigado con fines biotecnológicos, desde hace más de 20 
años, poniendo especial énfasis en el estudio de sus interacciones con sustancias 
acumuladas en el ambiente, tanto orgánicas como inorgánicas. Por ejemplo, se 




de metales y metaloides, tales como zinc (Attwa y El Awady, 2011), níquel (Haferburg 
et al., 2009), cadmio (Siñeriz et al., 2009), cobre (Dávila Costa et al., 2011, 2012), boro 
(Moraga et al., 2013) y cromo (Polti et al., 2014; Aparicio et al., 2015), entre otros. Por 
otro lado, entre las sustancias orgánicas, se demostró la remoción de compuestos 
fenólicos (Roy et al., 2014), hidrocarburos aromáticos policíclicos (Bourguignon et al., 
2014b; Isaac et al., 2015), colorantes textiles (Saratale et al., 2009) y diversos 
plaguicidas (Benimeli et al., 2008; Fuentes et al., 2010, 2011, Álvarez et al., 2012, 
2015; Saez et al., 2012, 2014, 2015), entre otros. 
 
Biorremediación de plaguicidas por actinobacterias 
 
Diferentes autores han demostrado la capacidad de las actinobacterias para remover 
distintos tipos de plaguicidas; incluso en algunos casos se ha comprobado la 
degradación, mediante oxidación, declorinación y dealquilación, de diversos 
plaguicidas, como alaclor, clordano, clorpirifos, deltrametrina, diuron, lindano y 
metoxicloro por actinobacterias (Durães Sette et al., 2004; Castillo et al., 2006; 
Benimeli et al., 2007a, 2007b; Chen et al., 2011; Briceño et al., 2012; Fuentes et al., 
2013a; 2013b).  
Entre los géneros de actinobacterias degradadoras de plaguicidas se han descripto 
Arthrobacter, Brevibacterium, Clavibacter, Corynebacterium, Micromonospora, 
Mycobacterium, Nocardia, Rhodococus y Streptomyces, entre otros (De Schrijver y De 
Mot, 1999). Este último, se ha destacado en numerosos estudios de biorremediación 
debido a las características mencionadas anteriormente, las cuales les confieren una 
gran habilidad para colonizar y sobrevivir en sitios contaminados (Kothe et al., 2010). 
Además, presentan otras propiedades interesantes que contribuyen a aumentar su 
capacidad de degradación de compuestos orgánicos tóxicos, como la formación de 
biofilms y la producción de bioemulsificantes que pueden aumentar la biodisponibilidad 
de dichos tóxicos (Colin et al., 2013).  
En este contexto, el Laboratorio de Biotecnología de Actinobacterias (PROIMI-
CONICET) ha desarrollado una línea de investigación abocada al estudio de 
actinobacterias con capacidad para biorremediar plaguicidas organoclorados y metales 
pesados. Para ello, Benimeli et al. (2003) y Fuentes et al. (2010) aislaron y 
caracterizaron actinobacterias, principalmente pertenecientes al género Streptomyces, 
a partir de muestras de suelos y sedimentos contaminados con plaguicidas 
organoclorados, con capacidades extraordinarias para tolerar, remover y degradar 




Inicialmente, Benimeli et al. (2003) aislaron 93 actinobacterias a partir de sedimentos 
contaminados con plaguicidas organoclorados y metales pesados, de las cuales más 
del 60 % presentaron capacidad para crecer en presencia de diversos plaguicidas 
tales como aldrín, DDT, metoxicloro y lindano, entre otros (Figura 2).  
 
 
Figura 2.  Determinación de crecimiento microbiano (▲) y remoción de aldrin () para la 
actinobacteria Streptomyces sp. M7 cultivada en medio mínimo suplementado con aldrin 50 g 
L-1. Benimeli et al. (2003). 
 
 
Posteriormente se realizaron estudios de degradación de plaguicidas empleando el 
lindano, un plaguicida altamente clorado, como modelo de estudio y uno de los 
aislamientos previamente seleccionado, Streptomyces sp. M7. Dicho microorganismo 
fue capaz de crecer en presencia del plaguicida como única fuente de carbono, 
demostrando por primera vez la degradación de este por una actinobacteria sin 




lindano por Streptomyces sp. M7, utilizando medio extracto de suelo, el cual tiene una 
cantidad limitada de nutrientes. A pesar de ello, la actinobacteria fue capaz de crecer y 
remover el lindano, mostrando su gran potencial para la biorremediación (Benimeli et 
al., 2007b).  
Por un lado, Cuozzo et al. (2009) reportaron por primera vez una actividad específica 
de declorinasa en Streptomyces sp. M7; demostraron, mediante el uso de lindano 
como sustrato específico, que la síntesis de la enzima con actividad declorinasa fue 
inducida por la presencia del plaguicida en el medio de cultivo. Además, se 
identificaron en el extracto libre de células de Streptomyces sp. M7 los dos primeros 
metabolitos de la vía de degradación de lindano (γ-pentaclorociclohexeno y 1,3,4,6-
tetracloro-1,4-ciclohexadieno), previamente reportados por Nagata et al. (2007) en la 
vía de degradación de Sphingobium japonicum UT26. 
Por otro lado, Fuentes et al. (2010) aislaron 12 cepas de actinobacterias a partir de 
muestras de suelo colectadas en la Santiago del Estero, Argentina. En dicha localidad 
se encontró un depósito clandestino con más de 30 toneladas de plaguicidas en el 
terreno de la estación ferroviaria, lo que provocó una gran contaminación en el suelo y 
agua del lugar (Greenpeace, 2003). Las muestras de suelo se analizaron mediante 
cromatografía gaseosa y los resultados obtenidos manifestaron la presencia de 
residuos de diversos plaguicidas organoclorados, entre los que se destacan lindano, 
epóxido de heptacloro B, DDD, DDE, clordano, metoxicloro y aldrín (Fuentes et al., 
2010). Posteriormente se estudió la capacidad de las actinobacterias para biodegradar 
lindano, clordano y metoxicloro, demostrando que la mayoría de ellas fueron capaces 
de degradar uno o más plaguicidas, lo cual se evidenció mediante la presencia de 
iones cloruro liberados al medio de cultivo. Esto no resulta sorprendente ya que se ha 
demostrado que la capacidad de degradación de un cultivo depende en gran medida 
de su origen y el grado de adaptación de este (Pino et al., 2011). Varios autores 
demostraron que el aislamiento de consorcios, tanto nativos como definidos, de sitios 
previamente expuestos al xenobiótico de interés tiene mayor probabilidad de éxito en 
la degradación o remoción de dicho compuesto. Esto puede explicarse debido a que la 
exposición prolongada de los microorganismos a ciertas condiciones extremas 
provoca una presión selectiva que permite la selección de microorganismos 
degradadores. Además, el tiempo en que los microorganismos presentes en el hábitat 
en estudio estuvieron expuestos a uno o más compuestos tóxicos posiblemente les 
permitió evolucionar hacia el desarrollo de enzimas en su metabolismo capaces de 
actuar sobre estos o tolerar elevadas concentraciones de estos (Carrillo Pérez et al., 




En estudios más recientes se demostró también la capacidad de cultivos puros y 
mixtos de Streptomyces de remover y degradar distintos plaguicidas organoclorados 
en medios fangosos y suelos (Cuozzo et al., 2012; Fuentes et al., 2011, 2013a; 
Bourguignon et al., 2014a) e incluso en presencia de mezclas de plaguicidas (Fuentes 
et al., 2013b) (Figura 3), resaltando así la potencialidad de estos para ser empleados 
como agentes para biorremediar ambientes contaminados con plaguicidas.  
 
Inmovilización de actinobacterias para la biorremed iación de 
plaguicidas 
 
La inmovilización celular se ha definido como el confinamiento físico de células 
microbianas viables a un cierto espacio definido, de tal manera que se limite su 
migración, conservando sus actividades catalíticas y a su vez, mejorando la estabilidad 
biológica y física de estas (Siripattanakul et al., 2008; Martins et al., 2013). Por una 
parte, esta técnica ofrece varias ventajas en comparación con el sistema convencional 
de células en suspensión, tales como la retención de una mayor concentración de 
microorganismos en el reactor, una fácil separación sólido-líquido, elevada actividad 
metabólica y una mayor viabilidad celular (semanas o meses) (Yañez-Ocampo et al., 
2009; 2011; Ahamad y Kunhi, 2011; Liu et al., 2012). Además, la matriz de 
inmovilización puede proporcionar a las células mayor tolerancia frente a 
perturbaciones ambientales, tales como cambios en la temperatura, pH, y presencia 
de sustancias tóxicas, resultando así particularmente interesante para su empleo en 
procesos de biorremediación (Siripattanakul et al., 2008). Por otra parte, el empleo de 
microorganismos inmovilizados podría ser rentable ya que se pueden reutilizar 
fácilmente varias veces sin una pérdida significativa de la actividad microbiana 






Figura 3.  Remoción de pentaclorofenol (PCP) y clorpirifos (CP) por cultivos puros y mixtos de 
Streptomyces en medio mínimo suplementado con una mezcla de ambos plaguicidas (1,66 mg 
L-1 cada uno). Fuentes et al. (2013b). 
 
 
Todas estas características han contribuido al creciente interés que ha recibido esta 
técnica en diferentes campos, incluyendo el tratamiento de aguas residuales, suelos y 
sedimentos contaminados (Bazot et al., 2007; Martins et al., 2013). En particular, el 
empleo de actinobacterias inmovilizadas demostró ser una herramienta muy 
prometedora para la biorremediación de plaguicidas y otros contaminantes 
ambientales. En este contexto, Saez et al. (2012) estudiaron la capacidad de cultivos 
puros y mixtos de Streptomyces inmovilizados en diferentes soportes (perlas de 
alginato, cubos de agar, tubos de silicona y bolsas de tela) para remover lindano en 
cultivos líquidos y demostraron que la eficiencia de remoción alcanzada por los 
microorganismos inmovilizados en todos los soportes fue significativamente mayor que 




fueron los que mostraron el mejor rendimiento en comparación con los otros soportes 
evaluados (Figura 4). Además, un consorcio definido constituido por cuatro cepas de 
Streptomyces inmovilizado en dicho soporte fue reutilizado durante tres ciclos 
consecutivos obteniéndose hasta un 71,5 % de remoción de lindano. Este resultado es 
muy interesante ya que una de las principales ventajas de la aplicación de células 
inmovilizadas para el tratamiento de contaminantes, en comparación con la utilización 
de células libres, es la posibilidad real de reciclaje de estas para su utilización en ciclos 
posteriores (Liu et al., 2012).  
 
Figura 4.  Eficiencia de remoción de lindano (%) de cultivos puros de Streptomyces sp. A2, A5, 
A11 y M7 libres e inmovilizados en cubos de agar, cultivados en medio mínimo suplementado 
con lindano 2 mg L-1. Saez et al. (2012). 
 
 
Posteriormente, dicho consorcio inmovilizado fue capaz de biorremediar sistemas de 
lodos contaminados con 50 mg kg-1 de lindano, demostrándose su capacidad no solo 
de remover el plaguicida, sino también de degradarlo. Esto se comprobó mediante la 
determinación de iones cloruro liberados al medio y mediante la identificación de tres 
metabolitos intermedios de la degradación de lindano, el 1,2-diclorobenceno, el 1,4-
diclorobenceno y el γ-pentaclorociclohexeno (Saez et al., 2014, 2015). Por un lado,  se 
comprobó la sobrevida de los cuatro microorganismos que conforman el consorcio en 




su estabilidad durante un período prolongado y su resistencia frente a elevadas 
concentraciones de lindano (Saez et al., 2015). Esto resulta de gran importancia para 
la aplicación práctica de este en procesos de biorremediación ya que la estabilidad 
durante el almacenamiento y operación a largo plazo es un factor esencial para 
garantizar el éxito del empleo de células inmovilizadas (Liu et al., 2009). 
Por otro lado, se evaluó el empleo de cultivos puros y mixtos de Streptomyces para la 
remoción de otros plaguicidas e incluso mezclas de estos. Por ejemplo, Briceño et al. 
(2013) revelaron que Streptomyces sp. AC1-6 inmovilizado en perlas de alginato logró 
casi un 20 % más en la remoción de diazinón que las células libres. También 
confirmaron la reutilización de las células encapsuladas obteniendo más del 50 % de 
remoción del plaguicida después del tercer cultivo en lote. Además, se evaluó la 
remoción de una mezcla de clorpirifos y pentaclorofenol mediante el empleo de un 
cultivo mixto de Streptomyces inmovilizado en perlas de alginato. La eficiencia de 
remoción del consorcio bacteriano aumentó más de 30 % para clorpirifos y casi 10 % 
para pentaclorofenol cuando se emplearon las células inmovilizadas en lugar de las 
células libres en suspensión (Fuentes et al., 2013b). 
 
 
Empleo de actinobacterias y especies vegetales para  la remoción de 
plaguicidas 
 
Dentro de la biorremediación, la fitorremediación comprende el uso de las plantas y 
sus productos, conjuntamente con los microorganismos asociados a estas para el 
saneamiento de sitios contaminados (Schwitzguébel et al., 2009). El desarrollo de esta 
tecnología para la restauración de la estructura y función de suelos se encuentra en 
franca expansión, ya que su aplicación es menos invasiva y menos costosa que la 
implementación de mecanismos de remediación físico-químicos (Becerra-Castro et al., 
2011).  
Por una parte, las plantas juegan un papel esencial y reconocido en el tratamiento de 
suelos contaminados con compuestos orgánicos, ya que pueden absorberlos y 
degradarlos en su interior o eliminarlos del suelo al transportarlos a la parte aérea y 
promover su volatilización (fitovolatilización). Por otra parte, las plantas también 
pueden estimular la degradación de compuestos orgánicos en la rizósfera mediante la 
liberación de exudados radiculares, y la consecuente acumulación de carbono 
orgánico lábil en el suelo (Rentz et al., 2005; Luo et al., 2006). Este queda disponible 




crecimiento (Blagodatskaya et al., 2009) y puede promover la degradación microbiana 
de xenobióticos. También se ha comprobado que los exudados radiculares de algunas 
plantas aumentan significativamente la desorción de plaguicidas orgánicos en suelos 
contaminados, aumentado así su biodisponibilidad (Kidd et al., 2008; Muratova et al., 
2009).  
Existen numerosos estudios que demuestran la degradación de xenobióticos tales 
como fenantreno y dioxano mediante el empleo de exudados radiculares de distintas 
plantas y de los microorganismos del suelo (Kelley et al., 2001; Rentz et al., 2004). El 
maíz, por ejemplo, presenta capacidad como planta fitorremediadora y sus exudados 
radiculares se utilizaron para tratar suelos contaminados con herbicidas como atrazina 
(Wenger et al., 2005) o insecticidas como el diclorodifeniltricloroetano (DDT) (Luo et 
al., 2006).  
Por una parte, en este contexto, el empleo de actinobacterias conjuntamente con 
especies vegetales o sus extractos radiculares para la fitorremediación de plaguicidas 
ha presentado resultados muy promisorios. Álvarez et al. (2012a) evaluaron el efecto 
de exudados radiculares de maíz (ERs) sobre el crecimiento bacteriano y la remoción 
de lindano por varias cepas de Streptomyces, previamente aisladas de sitios 
contaminados con plaguicidas. Los resultados demostraron que todas las cepas fueron 
capaces de crecer en medio de cultivo mínimo suplementado con ERs como única 
fuente de carbono, lo que sugiere que estos microorganismos son competitivos a nivel 
de la rizófora. Por otra parte, los ERs influyeron significativamente en la eliminación de 
γ-HCH por Streptomyces sp. A5 y M7, alcanzando porcentajes de remoción de 
aproximadamente 55 y 35 %, respectivamente (Figura 5). Así, los ERs pueden haber 
favorecido la remoción del plaguicida por varias causas. En primer lugar debido a una 
estimulación en el crecimiento de las actinobacterias mediante un posible 
cometabolismo, en segundo lugar debido a la actividad específica de declorinasa 
propia de los ERs, la cual puede haber contribuido también a la disipación del 
plaguicida, y en tercer lugar debido a la presencia de una actividad de tipo micelar, que 
podría haber aumentado la biodispinibilidad del lindano en el medio de cultivo. En este 
sentido, la fitoestimulación de actinobacterias degradadoras de plaguicidas con ERs se 
propone como una estrategia exitosa para la remediación de ambientes contaminados 
con estos xenobióticos (Álvarez et al., 2012b).  
En un estudio posterior, Álvarez et al. (2015) comprobaron la capacidad de las cepas 
de Streptomyces de crecer en hidroponía con plantas de maíz como única fuente de 
carbono, confirmando que estas o los ERs de estas representan una fuente viable de 
carbono y energía para las actinobacterias. Además se realizaron estudios de 




disipación del plaguicida fue similar en los sistemas inoculados y no inoculados con las 
actinobacterias. Sin embargo, el sistema inoculado con el cultivo mixto de 
Streptomyces condujo a un mayor índice de vigor de las plantas de maíz, sugiriendo 
que las actinobacterias pueden proteger a la planta de los efectos adversos del 
plaguicida. 
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Los plaguicidas juegan un papel importante en el éxito de la agricultura moderna y en 
la producción de alimentos. Sin embargo, el manejo inadecuado de estos puede 
causar graves impactos sobre la salud humana, la calidad del ambiente y de los 
alimentos. Frente a esta problemática, la biorremediación se ha convertido en una 
alternativa económica, viable y ecoamigable para el tratamiento de sitios 
contaminados con plaguicidas y otros contaminantes. En este contexto, las 
actinobacterias, y en particular el género Streptomyces, han demostrado excelentes 
propiedades para la remoción y degradación de plaguicidas. Por ello el empleo de 
actinobacterias, ya sean libres, inmovilizadas o combinadas con especies vegetales, 
se propone como una herramienta promisoria para la biorremediación de ambientes 
contaminados con estos xenobióticos. Además su reintroducción al medioambiente no 
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Biobeds – Una contribución sueca para la minimizaci ón de la 
contaminación por el uso de plaguicidas  
 
María del Pilar Castillo y Leticia Pizzul1 
 





Las camas biológicas se originaron en Suecia como una respuesta a la necesidad de 
encontrar un sistema sencillo y efectivo para minimizar la contaminación por 
plaguicidas especialmente durante el llenado de los equipos de aspersión, un ejemplo 
típico de contaminación puntual. 
El manejo adecuado de los plaguicidas disminuye el riesgo de contaminación del 
medioambiente, especialmente de aguas subterráneas y superficiales. Dicho manejo 
implica, por ejemplo, la aplicación de las dosis recomendadas, el uso de técnicas 
efectivas así como la implementación de buenas prácticas agrícolas. 
Hay tres momentos durante la aplicación de los plaguicidas donde los riesgos de 
contaminación son más elevados: 1) mezclado de los concentrados y llenado del 
tanque en los equipos de aplicación, 2) aplicación en el campo, y 3) manejo de 
residuos dentro y fuera del equipo de aplicación (Figura 1). Si los plaguicidas son 
usados en las dosis recomendadas, aplicados usando técnicas modernas y de 
acuerdo a buenas prácticas agrícolas, el riesgo de contaminación durante su 
aplicación, o contaminación difusa, sería mínimo (paso 2 en la figura 1). Los pasos 1 y 
3 pueden constituir una fuente de contaminación puntual. En el paso 1 se dan 
pequeños derrames del producto, pero con altas concentraciones. El paso 3 
contribuye con mayores volúmenes, pero con concentraciones más bajas provenientes 
del plaguicida ya diluido que se encuentra dentro del tanque y por el lavado y dilución 
de los residuos que se encuentran retenidos en las paredes exteriores del equipo. Las 
actividades en estos dos últimos pasos suelen realizarse siempre en el mismo lugar en 
la finca debido a la conveniencia de una fuente de agua cercana. Además es frecuente 
que en estos sitios la capa superficial del suelo haya sido removida y reemplazada por 
grava o arena. En estas condiciones el riesgo de contaminación aumenta y pueden 




diversos estudios en Dinamarca (Helweg, 1994, Spliid, et al., 1999, Stenvang y 
Helweg, 2000), Alemania (Fischer et al., 1998a, Fischer et al., 1998b, Frede et al., 
1998, Seel et al., 1966) y Suecia (Kreuger, 1999) han demostrado que las fuentes 
puntuales son las que más contribuyen a la contaminación del medioambiente por 
plaguicidas. 
 
Figura 1.  Pasos en la aplicación de plaguicidas en el campo. 
 
A fines de los80, análisis de aguas superficiales y subterráneas en la zona de actividad 
agrícola más intensiva de Suecia mostraron altos niveles de plaguicidas. Comenzó 
entonces una campaña a nivel nacional para implementar medidas que disminuyeran 
1. Llenado del equipo con concentrados 
(contaminación puntual) 
2. Aplicación en el cultivo 
(contaminación difusa) 
3. Manejo de los residuos  





los riesgos de contaminación. Con el objetivo de disminuir el riesgo de contaminación 
puntual, investigadores de la Universidad Sueca de Ciencias Agrarias, junto con un 
grupo de agricultores pertenecientes a la asociación Odling i Balans (Cultivo en 
equilibrio), desarrollaron la biobed. Esta tecnología se diseñó a partir de la experiencia 
de los agricultores y del respaldo de experimentos a nivel de laboratorio y de estudios 
a campo. Los resultados obtenidos confirmaron que el uso de la biobed podía evitar 
los riesgos de contaminación puntual si se usaba como el área determinada para la 
manipulación de plaguicidas durante el mezclado y llenado del tanque y el posterior 
estacionamiento del equipo de aplicación (Torstensson, 2000).  
 
¿Qué es una biobed? Una biobed o cama biológica es una construcción sencilla y 
económica diseñada para retener y degradar derrames de plaguicidas (Torstensson, 
2000, Torstensson y Castillo, 1997). La biobed en su diseño original consiste en una 
excavación en el suelo de 60 cm de profundidad, la cual es rellenada de abajo hacia 
arriba por una capa de arcilla, una biomezcla de paja, suelo y turba y una capa de 
césped en la superficie. Además debe incluirse una rampa para evitar que el tractor y 
el equipo de aspersión se hundan durante el estacionamiento (Figura 2).   
 
 
Figura 2.  Diagrama de la biobed sueca original.  
 
El propósito es que el manejo de plaguicidas durante el llenado del equipo de 
aspersión sea hecho encima de la biobed de manera que si ocurren derrames 




es la que contribuye con la actividad microbiana adecuada para la degradación de los 
plaguicidas. 
La típica biomezcla sueca consiste de paja, suelo y turba en una proporción de 50-25-
25 % en volumen. El suelo provee de capacidad de retención y de microorganismos 
degradadores de plaguicidas. La turba aporta también una alta capacidad de retención 
y mantiene la humedad del sistema. La capa de césped en la superficie contribuye al 
equilibrio de la humedad por evapotranspiración y sirve además como un indicador de 
derrames de plaguicidas (Figura 3). 
 
Figura 3.  Los derrames de pesticidas, especialmente herbicidas, en una biobed dañan el 
césped de la superficie generando zonas decoloradas (modificado de Torstensson, 2000). 
 
La principal actividad microbiana la aporta la paja al estimular la actividad de hongos 
de pudrición blanca con capacidad de degradar lignina a través de la formación de 
enzimas ligninolíticas, como las peroxidasas y las lacasas (actividad fenoloxidasa), las 
cuales han demostrado también ser eficientes en la degradación de plaguicidas 
(Castillo, 1997; Castillo et al., 1997; Castillo et al., 2000; Castillo et al., 2001; Coppola 
et al., 2007; Pizzul et al., 2009; Von Wirén-Lehr et al., 2001). En los estudios hechos 
en Suecia se ha encontrado que los niveles de paja en la biomezcla se correlacionan 
positivamente con el contenido de fenoloxidasas, respiración microbiana y la 
degradación de la mayor parte de los plaguicidas estudiados (Castillo y Torstensson, 
2007). También se ha observado que la presencia de un material lignocelulósico en la 




plaguicidas, sobre todo aquellos con anillos aromáticos, y porque desarrolla una 
población microbiana más robusta en comparación con biomezclas compuestas de 
otros tipos de materiales orgánicos (Coppola et al., 2007; Vischetti et al., 2007). 
El período donde aparecen las concentraciones más altas de plaguicidas en la biobed 
es durante la época de aplicación de los plaguicidas, ej. cuando se usan más 
intensivamente (Torstensson, 2000, Torstensson y Castillo, 1997). Una vez ocurrido el 
derrame, los plaguicidas son retenidos en la parte superior de la biobed y la mayor 
parte de ellos son degradados dentro del lapso de un año (Figura 4). Niveles cercanos 
o por debajo del límite de detección son encontrados en las partes bajas lo que 
sugiere un transporte mínimo hacia el fondo de la biobed. 
 
Figura 4.  Desaparición de plaguicidas en una biobed sueca en el transcurso de un año. 
 
Debido a la degradación de la paja, el contenido de carbono en el centro de la biobed 
disminuye con el tiempo a niveles similares a los encontrados en muchos suelos 
agrícolas (Figura 5). Cuando eso sucede la biomezcla debe ser totalmente removida y 
reemplazada por una mezcla nueva. En Suecia se recomienda que esta remoción se 





Figura 5.  Contenido de carbono (%) en doce biobeds. Todas fueron muestreadas en el año 
1999, después de 1 a 6 años de haberse construido.  
 
La biomezcla removida puede contener niveles bajos de los plaguicidas aplicados 
recientemente o de aquellos que son degradados lentamente. Por lo tanto, se 
recomienda que el material removido se someta a un proceso de post-compostaje por 
un período de un año. Luego de ese proceso los niveles de los plaguicidas bajan por 
debajo del límite de detección (Cuadro 1). 
 
Cuadro 1.  Un proceso de post-compostaje de la biomezcla removida reduce los niveles de los 
pesticidas a por debajo del límite de detección. Datos de una cama biológica en el sur de 
Suecia. Los residuos detectados están expresados en g g-1 materia seca. 
Plaguicida Abril Agosto Octubre Diciembre 
Límite de 
detección 
Diflufenican 0,30 0,07 <0,05 <0,05 0,05 
Esfenvalerato 0,16 0,11 0,06 <0,02 0,02 
Fenpropimorfo 0,10 0,04 <0,04 <0,04 0,04 
Isoproturon 0,07 <0,01 <0,01 <0,01 0,01 
Metazaclor 0,08 <0,04 <0,04 <0,04 0,04 
Metabenztiazuron 0,10 <0,05 <0,05 <0,05 0,05 
Pirimicarb 0,07 0,03 <0,02 <0,02 0,02 
Propiconazol 0,12 0,06 <0,05 <0,05 0,05 





Debido al clima de Suecia la actividad de la biobed está limitada a las épocas de 
primavera, verano y parte del otoño. Las temperaturas más altas observadas en las 
biobeds se dan en el sur de Suecia, donde pueden llegar a 20 °C en el verano 
mientras que en el invierno fluctúan entre 2–4 °C. Las temperaturas más bajas se dan 
en el norte de Suecia donde incluso parte de la biomezcla se congela durante el 
invierno (Torstensson, 2000). 
Por un lado, el balance de agua en una biobed tiene un efecto importante en la 
retención y degradación de los plaguicidas. Condiciones de no saturación son 
importantes dado que los procesos de degradación de la mayor parte de los 
plaguicidas en la biobed son aeróbicos (Castillo y Torstensson, 2007). Por otro lado, 
además de generar tasas de degradación lentas, las condiciones cercanas a la 
saturación no son recomendables porque aumentan el riesgo de transporte de los 
plaguicidas fuera de la biobed. Para evitar este riesgo las biobeds no están 
recomendadas para el tratamiento de grandes cantidades de aguas, como por ejemplo 
las que provienen del lavado interno de los equipos de aspersión. Esta actividad 
deberá ser hecha en el campo. Para las condiciones suecas la humedad en las 
biobeds se mantiene en niveles óptimos para la actividad microbiana si solo reciben el 
agua de las lluvias y del lavado externo del equipo de aspersión (Figura 6). 
 
Figura 6.  Humedad en una biobed en el sur de Suecia. Las mediciones fueron hechas a dos 











Tipos de biobeds. Hay dos tipos de biobeds dependiendo de si el fondo está o no 




Figura 7.  Esquema de una biobed abierta (izquierda) y una biobed cerrada (derecha). La 
biobed abierta es la más usada en Suecia. Para otras condiciones climáticas y de uso se 
recomienda la biobed cerrada.  
 
Biobed abierta . Este modelo no lleva ninguna capa impermeable sintética que permita 
aislarla completamente de los alrededores. El fondo de esta biobed se cubre con una 
capa de arcilla de 10 cm y no posee ningún sistema de colección del agua de drenaje. 
El modelo sueco original pertenece a este grupo y la mayor parte de las biobeds 
suecas pertenecen a este grupo. 
 
Biobed cerrada . Esta biobed se asemeja a la biobed sueca original, pero está 
revestida por una capa impermeable sintética (plástico, hormigón, lona, etc.) que la 
aísla del suelo. Este diseño permite la colección del agua de drenaje en pozos 
especiales que se construyen al lado de la biobed. Se incluyen capas de drenaje 




Biobeds en el mundo. Las biobeds han recibido una gran atención en otros países 
por lo sencillas y efectivas. Comenzaron a usarse primeramente en los países 
europeos, pero en los últimos años el sistema se ha difundido en países 
latinoamericanos. Uno de ellos es Guatemala. En este país Agrequima, la Asociación 
del Gremio Químico Agrícola, adaptó la tecnología, a la que denominó biodep (Figura 
8d) y la orientó para el uso en la pequeña agricultura. Agrequima realiza además una 
efectiva campaña de capacitación y difusión. Se estima que hasta el año 2016 existen 
cerca de 2500 biodeps a lo largo de todo el país. Chile también está desarrollando una 
intensa actividad en torno a la biobed con trabajos a nivel de investigación académica, 
construcción de biobeds piloto en cooperación con diversas empresas agrícolas 
(Figura 8a), campañas de difusión a varios niveles, incluso el escolar. En otros países 
latinoamericanos (Brasil, México, Uruguay, Argentina, entre otros) hay diversas líneas 
de investigación sobre esta tecnología y existen algunas biobeds experimentales.  
 
El modelo original sueco ha sido modificado y se ha adaptado a las condiciones 
climatológicas y a las prácticas agrícolas típicas de cada país y a los materiales 
orgánicos disponibles para preparar la biomezcla (Fogg 2004; Fogg y Boxall 2004; 
Fogg et al., 2003a b; Coppola et al., 2007; Vischetti et al., 2004; Fournier et al., 2005; 
Henriksen et al., 2003; Spliid et al., 2006).  
Con respecto a la composición de la biomezcla, la paja de trigo se ha reemplazado por 
otros materiales lignocelulósicos como el bagazo de caña (De Roffignac et al., 2008), 
chips de coco (De Wilde et al., 2009), mazorcas y rastrojo de maíz (Lamar, 2001); 
residuos de girasol, hojas de olivo (Karanasios et al., 2010) y tallos de vid (Vischetti et 
al., 2008). En muchos países no es posible utilizar la turba, ya sea porque no está 
disponible, es muy costosa o porque su uso no está permitido. Generalmente se lo 
reemplaza con compost de distinto origen: de hojas de olivo, semilla de algodón o 
residuos de la cosecha de algodón (Karanasios et al., 2010), de semillas y piel de uva 
(Omirou et al., 2012) o de residuos de jardín (De Wilde et al., 2009). Otra opción es el 
sustrato agotado proveniente del cultivo de hongos comestibles (Karanasios et al., 










Algunas adaptaciones del sistema biobed 
 
Biodep. Como se mencionó anteriormente la biodep (biodegradación de plaguicidas) 
fue desarrollada en Guatemala por Agrequima (www.agrequima.com.gt). Está también 
inspirada en el concepto sueco de la biobed con una diferencia importante, el tamaño 
de este sistema es apreciablemente menor porque está ideado para el llenado de 
mochilas de aplicación (Figura 8d). Por lo tanto solo se necesita un área suficiente 
para que una persona esté parada en la biobed llenando la mochila. Es un buen 
ejemplo de un tipo de biobed para predios más pequeños. 
Biofiltro. El biofiltro se originó en Bélgica. Este sistema consiste en una serie de 
recipientes de plástico, de 1 metro cúbico de volumen, apilados en forma vertical y 
conectados entre sí con tuberías y válvulas (Figura 8c). Cada recipiente se llena con la 
biomezcla. Antes y después de este sistema se incluyen tanques para el acumulado 
del agua contaminada con plaguicidas y para el almacenamiento y evaporación de los 
efluentes, respectivamente. El agua contaminada se bombea hacia los recipientes con 
la biomezcla para la retención y degradación de los plaguicidas. El efluente pasa luego 
al tanque final que suele tener plantas donde el agua es evaporada por 
evapotranspiración. El biofiltro puede constar de dos a tres unidades de 1 m3. La 
cantidad de unidades/recipientes está determinada por varios factores, pero por sobre 


















Figura 8.  Biobeds en el mundo: a) biobed experimental en la Universidad de Temuco, Chile. b) 
Phytobac, el modelo comercial de Bayer CropScience c) biofiltro con cuatro módulos en 






Phytobac. Este es un sistema comercial, desarrollado por Bayer CropScience e 
inspirado en el concepto sueco de la biobed (Figura 8b). Consiste en un tanque de 60 
cm de profundidad y construido de materiales impermeables para asegurar la 
retención completa de los contaminantes y de los efluentes. El tanque se rellena con la 
biomezcla que está constituida por tierra vegetal y paja picada. A diferencia de la 
biobed, la Phytobac no lleva una capa superior de césped, pero sí lleva una cubierta 
exterior que protege el lecho de la lluvia. La Phytobac está diseñada para tratar todos 
los volúmenes de agua contaminada procedentes de los residuos del tanque y 
derrames durante la mezcla/carga, enjuague y limpieza de los pulverizadores. Puede 
ser utilizada sola o conectada a la zona de mezcla/carga y limpieza. En este último 
caso, se conecta a un tanque de almacenamiento intermedio donde se recogen y se 





La primera biobed fue construida en Suecia en 1993 y en la actualidad se estima que 
hay unas 1500 funcionando en todo el país. Esta difusión se debe principalmente a 
que la biobed es efectiva, económica y ha ganado el aprecio de los agricultores, 
quienes a su vez han desarrollado diferentes modelos dependiendo de los materiales 
disponibles en las fincas. Su uso, acompañado de otras buenas prácticas agrícolas 
durante la manipulación de plaguicidas, ayuda a disminuir notablemente los riesgos de 
contaminación de aguas y suelos.   
Su adopción en países con distintas condiciones tanto climáticas como de producción 
hacen que el modelo original continúe desarrollándose y que siga generándose 
información. En este capítulo hemos brindado las generalidades del sistema. Para 
hacer un seguimiento del desarrollo de la biobed en el mundo se invita al lector visitar 
la página www.biobeds.net, disponible en español e inglés, donde nuestro instituto 
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Contaminación del aire y su efecto en plantas y sue lo, 
descontaminación y restauración 
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La contaminación atmosférica es uno de los temas recurrentes en los medios de 
comunicación sociales. Las grandes ciudades están afectadas por dicha 
contaminación, la que es de intensidad gravísima en cuencas cerradas con inversión 
térmica. Ciudades iberoamericanas como Madrid, México D.F. o Santiago de Chile son 
paradigmáticas por sus altas contaminaciones atmosféricas (Onursal y Gautam, 1997). 
Sin embargo, es menos conocido (o solo reducido a los ámbitos científicos) el efecto 
que pudiera tener la contaminación atmosférica sobre suelos y plantas, o bien el efecto 
mixto de la contaminación por minería de escombreras y sus efectos al ser fuente de 
polvos contaminados (Navarro Segura et al., 1975; Rodríguez Lara et al., 2001). Ello 
en parte al decreciente interés ocurrido en los países industriales desde que las 
normativas ambientales obligaron a implementar medidas para la reducción de las 
emisiones industriales y un rígido control de estas, con registros automáticos, 
concentrándose más bien en el conocimiento de los efectos de la contaminación 
urbana sobre la salud (Ballester, 2005), o sobre los efectos que causan las plumas de 
humo de los grandes incendios (Pinilla Gil 2007; Sione et al., 2009). 
El principal vector hacia el suelo de los elementos que conlleva la contaminación 
atmosférica son las aguas atmosféricas. En sistemas oligotróficos la cantidad de 
bioelementos retenidos por el sistema es muy bajo (Moreno y Gallardo, 2002 a y b), 
por lo que la entrada al suelo de nuevos elementos con las aguas de lluvia permite la 
adsorción edáfica de estos (Menéndez et al., 2001), mientras que en los sistemas 
eutróficos, en cambio, se produce un intercambio en el sistema entre los que están 
retenidos y los que vienen llegando (Michalzik et al., 2003) a un ritmo que depende de 
la cantidad contaminante que llega y del vector hídrico. Por tanto, las condiciones 




áridos a semiáridos hasta un sistema percolativo en sistemas muy lluviosos o 
hiperhúmedos) son cruciales en la efectividad de las interacciones contaminante-
suelo. Esto exige un modelo de interacción (porciones y desorciones) en los primeros 
centímetros edáficos (Michalzik et al., 2003). 
Por una parte, la contaminación atmosférica forma parte de los flujos de los ciclos 
biogeoquímicos. Se pueden distinguir entre emisiones naturales (volcanes, 
humedales, pantanos, suelos, termitas, rumiantes, etc.) y aquellas de origen industrial. 
Igualmente pueden considerarse gases, aerosoles (suspensiones) y partículas 
suspendidas (las conocidas PM10, PM2,5 y PM0,1, valores de diámetro en micras; 
Querol et al., 2008). Por otra parte, también pueden considerarse primarias y 
secundarias (en general, en las secundarias aparecen neoproductos resultantes de la 
oxidación atmosférica; (Domènech, 1991)).  
Como consecuencia las lluvias ácidas europeas y norteamericanas son anécdotas del 
pasado, así como las fertilizaciones extras (nitrogenadas y azufradas) de amplias 
áreas internacionales. Es paradigmático las nuevas carencias de azufre en Alemania 
desde que se cortaron las emisiones azufradas (Schnug, 1998). Otro ejemplo, en 
Galicia (España) se encuentra que el Pb de sus turberas se corresponde 
cronológicamente con las actividades mineras (Otero et al., 2012). 
La contaminación atmosférica puede actuar sobre la vegetación (perennifolias) y sobre 
el suelo (degradación química del suelo). Ello obliga a distinguir netamente los 
procesos que afectan al suelo de los que afectan a las plantas (en especial coníferas 
perennifolias). Unas veces los efectos de la contaminación atmosférica son demasiado 
evidentes, otras no tanto. Por ejemplo, los huertos orgánicos de los alrededores del 
Gran Buenos Aires, del valle de México D.F., o del valle del Santiago de Chile deben 
estar contaminados, pues la contaminación por N y metales pesados no se ve 
necesariamente (pero se digiere; (Onursal y Gautam, 1997)). Algunas ciudades están 
tomando diversas medidas contra la contaminación atmosférica (Holman et al., 2015). 
También es conocida la eficacia de los bosques como agente depurador ambiental 
(Bravo et al., 2007).  
La contaminación atmosférica puede proceder de vulcanismo, como es usual en los 
cinturones del Eje volcánico mejicano o del andino. Estos procesos de contaminación 
atmosférica de origen volcánicos son recurrentes en el oeste argentino (Fernández-
Turiel et al., 2014 y 2015); a veces estos fenómenos fueron pretéritos, escapan al 
paisaje, pero se vuelven activos cada vez que la erosión deja al descubierto los 
paquetes de cineritas que pueden redistribuirse incluso atmosféricamente; las 
contaminaciones volcánicas suelen ser poco conocidas, salvo algunos volcanes 




Obviamente la contaminación atmosférica sigue un curso finalmente descendente a 
causa de las lluvias. Para esclarecer los impactos sobre el suelo (distinguiéndolos de 
los efectos directos sobre las plantas) hay que conocer los ciclos de elementos más 
importantes (o nocivos) y hacer un seguimiento de la evolución de estos o, bien, hacer 
un balance del sistema completo. El suelo puede actuar de depurador ambiental a 
veces sin contaminarse apreciablemente, adsorbiendo o absorbiendo los elementos 
que entran en el medio edáfico; por ello la medida de las salidas de elementos del 
sistema puede ser un indicador de la eficacia depuradora del suelo (Vicente et al., 
2001). 
Si la contaminación aérea es, pues, una constante tanto en la naturaleza como en los 
países desarrollados y se incrementa en los que se acercan al desarrollo: ¿cuáles son 
las consecuencias sobre los ecosistemas? 
El objetivo de esta comunicación es mostrar, basados en casos investigados 
precedentemente, el camino que sigue la contaminación aérea sobre el subsistema 
suelo y, en su caso, sobre la vegetación y las aguas circulantes (si las hubiere). Para 
ilustrarlo, se indican un caso estudiado por nuestro propio equipo de investigación 
(parcela forestal de Navasfrías, Oeste de España, fronteriza a Portugal). 
También se muestra una aproximación metodológica para el estudio del problema; de 
esta manera se sigue el camino de la contaminación aérea hasta el subsistema suelo 
y, en su caso, sobre la vegetación y las aguas circulantes.  
 
 
Material y métodos 
 
La parcela forestal estudiada se ubica en el centro-oeste de España (Fig. 1; (Gallardo, 
2000)).  
El material es Paleozoico, principalmente granitos, esquistos y grauvacas; localmente 
muestran una fuerte alteración pretérita, pero que en los sitios más erosionados el 
regolito ha desaparecido, vislumbrándose afloramientos rocosos (Menéndez et al., 
2001 y 2003).  
El área tiene un clima mediterráneo, subhúmedo, templado (Moreno et al., 2002 a y b). 
La pluviometría anual media es de 1580 mm año-1, con una variabilidad anual 
acusada; generalmente el otoño es la estación más lluviosa y es la que marca que 
haya exportación hídrica (aparición de arroyos).  
El bosque climácico lo representa el rebollar caducifolio de roble rebollo (Quercus 




claros especies, en general también acidófilas, de los géneros Pteridium, Cytisus, 
Calluna, etc. (Gallardo et al., 1998c).  
Los suelos dominantes son Cambisoles dístricos y Umbrisoles cámbicos, con 
inclusiones de Leptosoles; es decir, ácidos y ricos en materia orgánica edáfica (MOS), 
con profundidad variable (Gallardo et al., 1980 a y b). 
Se colocaron lisímetros de diferentes formas para atrapar los polvos atmosféricos, el 
agua de lluvia directa o el agua que atraviesa el dosel arbóreo (agua trascolada; 
Moreno et al., 2001). Se monitoreó la evolución de la caída de agua de lluvia tras 
períodos secos (influencia de los polvos atmosféricos) en función de la cantidad 
acumulada de lluvia (mm) después de cada período seco (verano), siguiéndose el 
contenido de humedad del suelo con un medidor de humedad de tierra (TDR) y tubos 
de cerámica (Menéndez et al., 2001 y 2003). Se colocaron diferentes lisímetros a 
diferentes profundidades del suelo (incluida escorrentía superficial), determinando el 
flujo de aguas en la parcela y cuenca (Menéndez et al., 2001; Vicente et al., 2003). Los 
datos recogidos permiten caracterizar los períodos de adsorción y los períodos de 
lixiviación; igualmente permiten comprobar si existen pulsos de calidad de agua de 
lluvia que, a su vez, determinen la calidad del agua del arroyo (cuando el suelo se 
satura de agua). Igualmente se construyó una presa para conocer las salidas de la 
microcuenca (Gallardo et al., 1999 a y b).  
 
Resultados y discusión 
 
a. Balance de agua: lavado de la atmósfera 
 
Las lluvias lavan la atmósfera, arrastrando la contaminación atmosférica al suelo 
(Gallardo, 2000). 
La pluviometría anual media del sitio estudiado (Navasfrías, NF) es 1580 mm a-1, con 
una variabilidad interanual acusada; generalmente el otoño es la estación más lluviosa 
y la que marca que haya exportación hídrica (arroyo); puede haber otro pico 
primaveral de lluvias que, en caso de que el suelo continúe saturado, origina la 
aparición de arroyos, pero con gran variación interanual (Gallardo et al., 1998b). Esto 
significa que los polvos atmosféricos se acumulan mayormente en períodos secos, 
bien estivales (sequía mediterránea estival), bien invernales (anticiclón invernal).  
Parte del agua no alcanza el suelo (evaporada por el dosel arbóreo); esta es 
proporcional usualmente a la cantidad de lluvia, por lo que es fácil calcular su cuantía 




dependiente de la intensidades de lluvia); mediciones indicaron valores de 500 a 600 
mm a-1 los años lluviosos (Gallardo et al., 1998 a y b), en especial si llueve 
abundantemente cuando las hojas ya se han desarrollado (primavera). Esta 
disminución de la cantidad de agua que cae realmente al suelo origina que los polvos 
atmosféricos se concentren en las soluciones hídricas, enriquecidas a su vez por el 
lavado de las hojas (aguas de transcolación), arrastrándose no solo el polvo 
atmosférico y depositado sobre estas, sino que también de elementos solubles (ej. 
potasio). La Tabla 1 indica un balance obtenido en la parcela de NF (Gallardo et al., 
1998 a y b; Gallardo y Moreno, 1999; Gallardo, 2000).  
La escorrentía hídrica superficial es esporádica e igualmente variable debido a la alta 
permeabilidad de estos suelos forestales, bien provistos de materia orgánica edáfica 
(MOS), usualmente con valores inferiores a 5 mm a-1 (Gallardo y Moreno, 1999), es 
decir, prácticamente despreciable. Esto implica que casi todo el agua que cae al suelo 
como agua de transcolación (más de escurrimiento cortical, poco a veces importante; 
Gallardo y Moreno, 1999) es la que conforma lo satura y se drena (agua de drenaje 
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Lluvia total mm/año 1057 1675 
Intercepción mm/año 151 632 
Transcolación mm/año 897 1043 
Escurrimiento cortical mm/año 9,5 N.d. 
Escorrentía superficial mm/año 4,0 N. d. 
Entrada al suelo mm/año 903 N.d. 
Drenada a -15 cm mm/año N.d. 245 
Drenada a -40 cm mm/año 495 46 
Drenada a -70 cm mm/año N.d. 95 
 
Tabla 1 . Balance hídrico de la parcela forestal de Navasfrías (provincia de Salamanca, 
España). 
 
b. Evolución de la composición química  
Para facilidad solo nos referiremos al C orgánico disuelto (COD), N y P totales en las 
aguas (Gallardo y Moreno, 1999). Respecto al pH se observa que la mayor acidez se 
da en el escurrimiento cortical (cuantitativamente poco importante; Tabla 1), dado que 
va disolviendo los ácidos orgánicos procedentes de la corteza, como se puede 
observar por el altísima relación C/N resultante (155, Tabla 2). La liberación de bases 
que se suceden en la capa de hojarasca (escorrentía superficial) y en los primeros 
centímetros del suelo (drenada superficialmente) hace elevar luego ligeramente el pH. 
Las aguas más ricas en bioelementos son evidentemente las corticales (Gallardo y 
Moreno, 1999). Las aguas más puras se dan precisamente en las aguas de lluvia 
antes de atravesar el dosel arbóreo y cuando han atravesado el suelo (drenaje 
profundo a -70 cm). Esto significa que las aguas se van impurificando a medida que 
atraviesa el dosel arbóreo, lavando las hojas de polvos y componentes foliares 
solubles, así como la hojarasca; pero a medida que atraviesa el suelo este funciona 
como un adsorbente de nutrientes (en el caso especial del carbono mineralizándolo a 
CO2), con los que se depuran las aguas.  
Si en lugar de utilizar los parámetros anteriores nos referimos al C, N y P orgánicos 




dinámicas y que pueden ser indicadores aceptables de calidad ambiental) se observan 
las mismas tendencias (Tabla 3), aunque existen diferencias entre estos valores y los 
anteriores dado que, aunque se trata del mismo sistema, son diferentes años y 
autorías (Gallardo et al., 1998 a y b; Gallardo et al., 1999 a y b; Gallardo y Moreno, 
1999).  
Otro índice usado para diagnosticar calidad de la MOS o el COD de las aguas es la 
relación C/N; valores entre 10 y 15 indican que se tratan de sustancias humificadas de 
tipo húmico, mientras superiores a 20 son de tipo fúlvico, mientras que entre 15 y 20 
sustancias son mezclas de esas fracciones (Frimmel y Christman, 1988; Ghabbour y 
Davies, 2005). Se observa, como se dijo, que los compuestos orgánicos del 
escurrimiento cortical son ácidos carboxílicos sin humificar, mientras que, por lo 
general (a partir de los valores de C/N) deben dominar ácidos fúlvicos solubles (Tabla 
2). Los muy bajos valores encontrados principalmente en aguas superficiales (arroyo y 
río Hondo; Tabla 3) indican que se tratan principalmente de material microbiológico, no 
de sustancias humificadas que quedan retenidas en el suelo. 
 
Tabla 2. Composición química de las aguas en un rebollar de Navasfrías (Gallardo y Moreno, 
1999).  
 
pH COD N total P total C/N  
Unidades 
 
mg C/L mg N/L mg P/L (media) 
Lluvia total 5,4 6,4 0,3 0,04 21 
Transcolación 5,5 9,9 0,3 0,08 33 
Escurrimiento cortical 5,2 62 0,4 0,2 155 
Escorrentía superficial 5,7 49 1,0 0,2 49 
Drenada a -15 cm 5,7 21 0,6 0,04 35 
Drenada a -70 cm 5,5 8,4 0,3 0,04 28 














Tabla 3 . Composición química de las aguas en un rebollar de Navasfrías (Gallardo et al., 1999 
a y b). 
  COD NOD POD C/N  
Unidades mg C/L mg N/L mg P/L (media) 
Lluvia total 9,4 0,9 0,01 10 
Transcolación 16 1,1 0,04 15 
Escorrentía 
superficial 
47 1,6 0,05 29 
Drenada a -15 cm 37 1,2 0,05 31 
Drenada a -40 cm 25 N.d. 0,02 N.d. 
Drenada a -70 cm 17 0,6 0,02 28 
     
Aguas arroyo 2,4 0,5 trazas 5 
Río Hondo 1,5 0,4 trazas 4 
COD: carbono orgánico disuelto; NOD: nitrógeno orgánico disuelto; POD: fósforo 
orgánico disuelto; C/N: relación carbono/nitrógeno. 
 
           c. Arroyo  
Como suele ser general en la zona, el arroyo de evacuación de la microcuenca 
estudiada es intermitente y empieza a funcionar tras una lluvia acumulada (otoñal e 
invernal) superior a los 1000 mm aditivos de lluvia; es decir, equivale a indicar que el 
arroyo evacua agua los años que se superan los 1200 mm a-1 de agua; este es más 
activo cuanto más alta es la pluviometría anual. La calidad del agua es tanto mayor 
cuanto mayor es el agua evacuada (por efecto de dilución). Tras la época de sequía la 
alta concentración de polvos atmosféricos ocasiona que las primeras aguas de lluvia 
tengan altas concentraciones de elementos (Fig. 2); ello se manifiesta 
fehacientemente en las aguas del arroyo, donde aparecen pulsos de altas 
concentraciones de elementos (contaminación natural) tal y como se denota en la Fig. 
2 (Gallardo y Vicente, 1998; Gallardo y Moreno, 1999); se observa que a medida que 
sigue lloviendo las concentraciones bajan drástica y exponencialmente con el tiempo. 
Estos pulsos de “contaminación” que se suceden en el arroyo tienen consecuencias 
incluso sobre los ríos sobre los que vierten sus aguas, como puede evidenciarse en la 








Figura 2 . Evolución de las concentraciones de lluvia tras un período seco en Navasfrías 






Figura 3 . Pulsos de incremento de la concentración de COD (carbono orgánico disuelto) 




d. Suelos  
Es claro el papel purificador del suelo de Navasfrías en años normales (no excesiva 
agua acumulada), dado que se producen adsorciones y absorciones de cationes 
(Gallardo et al., 2000). La Fig. 4 indica cómo se producen tales procesos en las aguas 
matriciales a dos presiones (0,2 y y 1,5 MPa) al comparar entre los valores obtenidos 
en los horizontes superficial y profundo edáficos (valores positivos implica pérdidas); 
se observa que hay una eliminación del exceso de acidez (esto es, H+, ácido silícico a 
altas presiones y Mn2+ a bajas presiones; (Menéndez et al., 2007)). Solo cuando hay 
exceso de lluvias (régimen fuertemente percolativo) las adsorciones son menos 
eficaces y las aguas del arroyo denotan las adsorciones incompletas (evidenciándose 
los pulsos de todos los elementos, diluyéndose y desapareciendo a medida que las 
lluvias continúan, como indicado anteriormente en la Fig. 2; (Gallardo y Moreno, 
1999)).  
Por tanto, en general el ecosistema estudiado (Navasfrías) funciona como un sistema 
de retención de nutrientes, resultando las aguas drenadas más limpias que las que 
entraron (lluvia). Ello se puede ver fehacientemente en la Tabla 4; se observa que los 
valores de COD van disminuyendo desde 71 kg C ha-1 año-1 en superficie a solo 1,0 kg 




van de 2,9 a 0,3 kg ha-1 N año-1 (absorciones y adsorciones); y en el caso de P los 
valores van desde 80 a 1,4 kg ha-1 P año-1 (adsorciones y absorciones); de ahí que las 
aguas del arroyo salgan prácticamente puras salvo los pulsos indicados tras los 
períodos secos (Gallardo et al., 1999 b).  
En este juego de adsorciones y desorciones los coloides (cantidad y calidad), entre 
ellos la abundante MOS en el suelo de NF, juegan un papel fundamental; de ahí su 
importancia y la necesidad de su conocimiento previo; lo mismo hay que indicar 
respecto a los coloides inorgánicos (sesquióxidos y arcillas), pocos importantes en NF 




Figura 4 . Comparación de aguas matriciales entre el horizonte superficial y el profundo a 












Tabla 4 . Flujos y balance de bioelementos en un rebollar de Navasfrías (Gallardo et al., 
1999 b). 
Autores COD NOD POD C/N  
Unidades kg C/ha (año) kg N/ha (año) g P/ha (año) (media) 
Lluvia total 94 37 300 3,0 
Transcolación 94 11 90 9,0 
Drenada a -15 cm 71 2,9 80 25 
Drenada a -40 cm 9,4 N.d. 10 N.d. 
Drenada a -70 cm 7,7 0,6 10 13 
Aguas arroyo 1,0 0,3 1,4 3 
   
 
Balance (pérdidas) -1,0 -0,3 -1,4 N. p. 
Adsorciones + absorciones 93 37 300 N. p. 
COD: carbono orgánico disuelto; NOD: nitrógeno orgánico disuelto; POD: fósforo orgánico 
disuelto ; C/N: relación carbono/nitrógeno. 
 
 
           e.  Balance y relaciones entre parámetro s  
 
Por supuesto se encontraron relaciones entre la precipitación, transcolación, 
evapotranspiración real (ETR) y el drenaje profundo edáfico, existiendo una 
correspondencia temporal entre lluvia y humedad edáfica (Fig. 5; Gallardo et al., 2000; 
Moreno et al. 2001; Moreno et al. 2011).  
Obviamente al efectuarse un balance las aguas de lluvia cuantifican las entradas 
mientras que las aguas superficiales, las salidas (exportaciones), sean de escorrentía 
(que aquí son despreciables), o las del arroyo (que funciona intermitentemente). La 
Tabla 4 indica esas diferencias, indicando que prácticamente no se pierde C, N o P 







Figura 5 . Correlación entre la pluviometría, la evapotranspiración real (ETR) y el drenaje 





Algunas conclusiones del trabajo son:  
 
Las contaminaciones atmosféricas pueden ser de muy diverso origen y naturaleza.  
Las aguas de lluvia suelen ser los vectores de tales contaminaciones atmosféricas 
hacia el suelo.  
El suelo funciona mayormente como un sistema tamponado depurador y no siempre 
una contaminación atmosférica tiene efectos negativos sobre el suelo; es decir, que es  
necesario estudiar cada caso a través de los procesos que se dan en este 
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La presente propuesta ha tenido como finalidad el desarrollo inicial de metodologías 
para la revegetación de áreas alteradas por la actividad petrolera. La zona de estudio 
posee características propias de ecosistemas áridos. El suelo, clima y vegetación 
constituyen un sistema altamente inestable, donde a los agentes naturales de erosión 
se suman las actividades antrópicas (fuego, sobrepastoreo, además de la explotación 
petrolera). Como consecuencia de estas acciones las comunidades vegetales se 
modifican tanto en estructura como en composición florística, constituyendo una 
sucesión regresiva. 
Toda destrucción regresiva actúa produciendo pérdida de biomasa, de riqueza 
florística, de estructura, etc. Estos procesos van acompañados a su vez de pérdida de 
suelo, aumento del escurrimiento y disminución de la infiltración que hacen aún más 
difícil la supervivencia de las plantas. Se debe tener en cuenta qué vegetación y qué 
suelo constituyen una unidad, destruida la primera, la segunda sufre consecuencias 
que pueden llevar hasta su desaparición.   
El grado de alteración del ambiente condiciona la reversión del proceso de 
empobrecimiento y desaparición de especies vegetales, por lo que la sucesión de 
vegetales secundarios no restituyen las comunidades originales, sino que puede 
alcanzar solo un tipo de vegetación seminatural. Es posible a través de propuestas de 
intervención mediante el conocimiento del comportamiento de las especies, orientar 
las tareas de cultivo que favorezcan y acorten el tiempo de recuperación de los 
ecosistemas. 
Los campos petroleros están ubicados en su totalidad en zonas desérticas o 




erosión y degradación de suelos. Las causales principales de estos estados de 
contaminación y perturbación se deben a derrames de hidrocarburos, aguas saladas y 
movimiento de tierra durante las tareas de la actividad. Estos efectos se suman 
aunque en pequeña escala a aquellos que provocan un mayor impacto, tal como el 
sobrepastoreo, especialmente ovino, recolección de leña, etc., los que incrementan la 
desertificación. 
El área problema era un médano aplanado en sentido SO-NE, de 180 m de ancho y 
400 m de largo: aprox. 7 ha. Se ubica en el O-SO de la planta de tratamiento de agua 
para recuperación secundaria de Desfiladero Bayo: a 1 km del Río Colorado y 15 km N 
de Rincón de los Sauces (Fig.1).  
 
 
Fig. 1.  Mapa Neuquén: detalle de Rincón de los Sauces, Desfiladero Bayo. 
 
 La región fitogeográfica a la que pertenece es el Dominio Chaqueño, prov. del Monte 
(Cabrera, 1994), que en condiciones naturales presenta una vegetación de jarilla 




(Moq.) D. Dietr.), olivillo (Hyalis argentea D. Don ex Hook. & Arn.), alpataco (Prosopis 
alpataco Phil.), vidriera (Suaeda divaricata Moq.) y otros representantes que protegen 
una baja densidad de cobertura (Figs. 2, 3).  
 
 
Fig. 2.  Zampa (Atriplex lampa): A. Planta, B. Detalle de rama y hojas. 
 
 
Fig. 3.  Olivillo (Hyalis argentea): A. Planta con papus, B. Detalle de inflorescencia. 
 
Las características comunes de estas especies están relacionadas directamente con el 




que la evitan. Los arbustos viven en una consolidación con subarbustos, suculentas, 
bulbosas, tuberosas, herbáceas perennes y anuales (efímeras). No obstante ante la 
intensa actividad antrópica, el material original se ha encontrado desagregado, 
movilizado por los vientos. Además, la acción ha generado río seco de régimen 
temporario con desplazamiento de sedimentos al médano. Sobre esa base el 
ambiente biofísico derivado se define como monte pobre, siendo hasta marginal el 
pastoreo caprino (Fig. 4).  
 
Fig. 4.  A-B. Monte seco: alrededores de Desfiladero Bay. 
 
Esta región fue visitada durante el año 1995 por investigadores del INTA – CIRN y 




que la zona poseía material de relleno de origen fluvial y eólico que estaba cubierto 
parcialmente por los afloramientos del grupo Neuquén (Doering, 1882; Groeber, 1918, 
1929, 1931; Gerth, 1925; Herrero Ducloux, 1938, 1947; Holmberg, 1964; Stipanicic et 
al., 1968; Digregorio, 1972; Cazau y Uliana, 1973; Ramos, 1981; Garrido, 2010). La 
vegetación en condiciones naturales está representada por jarilla (Larrea cuneifolia, L. 
divaricata, L. nitida), zampa (Atriplex lampa), olivillo (Hyalis argentea), alpataco 
(Prosopis alpataco) y otros representantes que protegen una baja densidad de 
cobertura (obs. Fortunato). No obstante ante la intensa actividad antrópica, el material 
original se encontraba desagregado, movilizado por los vientos. Además, la acción ha 
generado río seco de régimen temporario con desplazamiento de sedimentos al 
médano. 
Es de señalar que el clima corresponde a la diagonal árida (Chiozza, 1977), dominada 
por el anticiclón del pacífico, con ambiente semiárido de montaña, donde los veranos 
son cálidos y los inviernos fríos a frescos (Fig. 5). Las temperaturas máximas alcanzan 
hasta 41,6 °C en verano y las mínimas a -10 °C en invierno, mientras que la media 
anual es de 10 °C. Los días con heladas alcanzan a 56 al año, quedan libre los meses 
de noviembre a marzo (Cabrera, 1994). Las lluvias están acondicionadas a la 
influencia del anticiclón del pacífico, que genera vientos a sotavento de la cordillera: 
secos y cálidos, con precipitaciones muy eventuales desde el oeste; las más 
frecuentes son cuando hay ingreso de vientos húmedos del Atlántico. No obstante el 
régimen de lluvias es regularmente de 10 mm mensuales durante todo el año, salvo en 
marzo, junio y septiembre, cuyos promedios están entre 23-33 mm (Promedio 1990-
1996: Aerop. Neuquén). Los vientos son de mayor frecuencia del oeste, siguiendo los 
del sector sudoeste y este, con medias medidas en escala de 1000: 310, 132 y 110 e 
intensidades de 16 km/h, 21 km/h y 12 km/h, respectivamente.  
 
Como antecedente se indica que la geomorfología del valle del río Colorado y las 
terrazas de gradación sobre el margen derecho e izquierdo está representada por 
coladas basálticas surmendocinas de edad terciaria (Silvestro y Atencio, 2009). Los 
niveles aterrazados de la margen derecha tienen su origen en sedimentos del Grupo 
Neuquén (edad Cretácica-Terciaria (Garrido, 2010), cuya granometría predominante 
es areniscas, linos y arcillas distribuidos en forma alternativa y dispuestos en forma 
seudohorizontal, y a veces discordante erosiva visto el ambiente de corrientes fluviales 
y lagunas con procesos de deposición y erosión (Garrido, 2010). El color sedimentario 
evidenció que representaba un clima árido al momento de la deposición. Asimismo, la 
red de drenaje confluye múltiples tributarios al río Colorado, es de carácter dendrítico 




e inhibición de infiltración de agua en el suelo. Es de indicar que el proceso se 
evidencia por la presencia de cárcavas y cañadones acentuados, los que han causado 
corte de caminos, arrastre de cañerías, etc., durante las crecidas del río en cercanías 
de Desfiladero Bayo (Fig. 5B). Gracias a observaciones macroscópicas se ha 
observado que está representado por Aridisoles, generado por sedimentos, con 
texturas medias de altos porcentaje de fracción gruesa: cuarzo, altamente friables y 
susceptibles a erosión hídrica y eólica.  
 
 
Fig. 5. A.  Sierra de Acua Mahuida, B. Río Colorado. 
 
 
Materiales y Métodos  
 
Los trabajos fueron tomados a nivel de experimentación, por lo que las conclusiones 
extraídas tienen carácter provisorio, visto que el período evaluado comprende desde 
marzo de 1996 a diciembre de 1997. 
 





- Instalación de sistema de riego por aspersión automatizado en 7 ha con el objetivo 
de mantener humedad constante el médano y así se contener el terreno de los 
vientos. El agua de riego se obtuvo del río Colorado. 
- Suavización del relieve (Fig. 6) y para evitar la erosión hídrica que podría generarse 
ante la implementación del sistema de riego. 
- Reconocimiento de las especies en gabinete posterior al relevamiento florístico y 
evaluaciones de atributos cobertura absoluta y relativa de las especies, formas de 
vida, etc. 
-Selección de las especies que mostraron comportamiento dominante, pionero o 
constructivas más adecuadas para la multiplicación.  
- Plantación en otoño 1996 de las arbustivas/arbóreas selectas: en el sector O-NO, se 
trasplantó una cortina perimetral de cuatro hileras equidistantes 3x3 m de álamos 
(Populus nigra L.: especialmente cv Italica y Chileno) y eucaliptos (Eucalyptus 
viminalis Labill.), y en el sector central a sotavento plantines de zampa (Atriplex lampa) 
sin haber alcanzado la justificación equidistantes 4x4 m (Fig. 2). 
- Siembra de Agropiro criollo Elymus scabrifolius (Döll) J.H. Hunz. (Fig. 7) sobre surcos 
de 60 cm de ancho y 50 cm de profundidad, realizados en la zona central y en 
dirección perimetral al viento dominante. El distanciamiento fue entre hileras de 20 m 
cubriendo tota el área del médano.  
- Implantación de hileras de tamarisco (Tamarix gallica L.), extraídos a raíz desnuda de 
la llanura de inundación del río Colorado, las que fueron plantadas equidistantes 10 x 
10 m, en forma alternada a las hileras de Elimo. Tanto tamarisco como Elimo son 
especies fijadoras de médanos y este último es buena forrajera. Asimismo se 
introdujeron plantas de olivillo, especie es colonizadora de suelos arenosos. El olivillo 


























En de junio de 1996 se sufrió en la región severos vientos (huracandados) que 
ocasionaron movilidad parcial del médano en el sector distal hacia el NE, mientras que 
en el sector O-SO tuvo mínimo desplazamiento, gracias a la fijación de mojado del 
terreno; asimismo el material abrasivo al ras del suelo provocó abrasión en la 
implantación, quedando evidenciado la magnitud que pueden provocar los eventos 
incontrolados. De acuerdo a lo informado por la empresa YPF se reiniciaron en parte 
las labores señaladas en Materiales y Métodos, reimplantando algunas de las 
especies citadas, y realizando en cada planta un hoyo ± por debajo del nivel del suelo, 
agregando entre 7-9 g de polímero de alta capacidad de hidratación, fertilizante: NPK y 
fitohormona de desarrollo radicular. Desde el punto de vista observacional, el 
desarrollo vegetativo de zampa y elimo, y las arbustivas/arbóreas fue considerado 
bueno gracias a las condiciones de humedad registradas, mientras que la emergencia 
de flora espontánea fue muy baja. Es de destacar que visto el período de análisis, no 
fue posible contar con datos para cubrir porcentaje de plantas vivas en la 









Si bien esta evaluación solo incluye el período de marzo de 1996 a diciembre de 1997, 
por un lado, se puede señalar como conclusión preliminar que el desarrollo vegetativo 
de zampa, olivillo y elimo, y de las arbustivas/arbóreas implantadas tienen un producto 
de revegetación relativamente bueno gracias a las condiciones de humedad 
previamente prestadas al inicio de la propuesta preliminar de remediación, y por otro 
lado la baja emergencia registrada de la flora espontánea se podría explicar por las 





Esta evaluación inicial con posterior informe preliminar ha sido posible por interés de la 
empresa YPF, la cual invitó en 1995 a especialistas del Centro de Investigaciones de 
Recursos Naturales para que efectuaran un análisis y elevaran una propuesta de 
remediación. Cabe indicar que los contactos se generaron gracias a los estudios 
florísticos que se realizaron en la región (especialmente en la zona de la Sierra Acua 
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El fenantreno y el antraceno son hidrocarburos aromáticos formados por tres anillos 
bencénicos condensados. A los compuestos de este tipo se los denomina 
comúnmente hidrocarburos policíclicos aromáticos (PAHs, por su sigla en inglés). La 
utilización de combustibles fósiles, la quema de bosques y los desechos o derrames 
de algunas actividades industriales son fuente de contaminación por PAHs (Dean et 
al., 2001; Corgié et al., 2004). Los PAHs tienen baja solubilidad en agua y son 
altamente recalcitrantes en el ambiente. Poseen, además, alta toxicidad (Schwartz et 
al., 2002) y potencial cancerígeno (IARC, 1983).  
Las propiedades físicas del suelo tales como la estructura, la retención hídrica y la 
saturación de bases se afectan notablemente por la contaminación con hidrocarburos. 
Con ellas, las propiedades biológicas se ven seriamente modificadas así como 
también la fertilidad del suelo (Pérez Vargas et al., 2002). Estudios realizados en 
suelos agrícolas determinaron no solo mermas en los rendimientos, dependiendo del 
tipo de cultivo (Leyval y Binet, 1998), sino también se registró absorción de PAHs por 
parte de cultivos de repollo (Tao et al., 2006a), arroz (Tao et al., 2006b; Jiao et al., 
2007) y maíz (Lin et al., 2007).   
En un suelo sin disturbar, las sustancias biodegradables son mineralizadas bajo 
condiciones predisponentes. Por el contrario, en un suelo disturbado por agregado de 
una sustancia contaminante, esta puede biodegradarse pero a una tasa más lenta, 
derivando en una concentración de la sustancia, que puede inhibir o interferir en el 
normal funcionamiento del ecosistema. Un suelo que requiere ser biorremediado 
puede representarse como un ecosistema en el cual la comunidad biológica ha 




La degradación biológica de contaminantes es el principal mecanismo de disipación de 
estos (Dean et al., 2001). De hecho, en todos los ecosistemas existen 
microorganismos heterótrofos capaces de utilizar los hidrocarburos del petróleo como 
fuente de carbono y energía para su crecimiento, produciendo anhídrido carbónico, 
agua, biomasa y otros productos parcialmente oxidados (Davis, 1967). La mayor parte 
de la biorremediación del suelo se puede lograr mediante la actividad de la comunidad 
microbiana nativa del suelo (Madigan et al., 2006). Sin embargo, es conocido que el 
potencial de biodegradación depende de la capacidad de los microorganismos para 
adaptarse a las nuevas condiciones ambientales (Zucchi et al., 2003). A pesar de ello, 
la literatura presenta escasa información referida a los efectos de las propiedades 
físico-químicas sobre la persistencia o cambios en el contenido de PAHs de los suelos 
(Oleszczuk y Baran, 2007). Dichas condiciones deben ser predisponentes para la 
biodegradación, vinculadas a la disponibilidad de nutrientes, pH, humedad del suelo, y 
disponibilidad de oxígeno. La biodegradación de los contaminantes es altamente 
dependiente de los niveles de macro y micronutrientes, requiriendo el agregado de 
nitrógeno y fósforo para aumentar las tasas metabólicas, en especial cuando la 
disponibilidad de sustratos carbonados aumenta (Tate, 2000; Joner et al., 2002).  
Los exudados radicales, restos vegetales y tejidos vegetales vivos son las principales 
fuentes de carbono para los microorganismos en los ecosistemas terrestres (Kanopka 
et al., 1998). Exudados radicales es el nombre genérico dado a un conjunto de ácidos 
orgánicos, azúcares y aminoácidos, entre otros componentes, provenientes de las 
raíces de todas las especies vegetales. Estas generan un ambiente favorable para la 
colonización y proliferación de los microorganismos (Hynes et al., 2004). La 
biodegradación en la rizósfera depende, principalmente, de la cantidad de carbono 
proveniente de los exudados radicales o de componentes específicos de dichos 
exudados (Corgié et al., 2004). Junto con la exudación de compuestos, estos autores 
sugieren que el aumento de la actividad metabólica es producto también de una mayor 
aerobiosis dado por mayor porosidad debida a la presencia de raíces en el suelo. 
Además de lo ya mencionado, el crecimiento vegetal implica un mayor uso del agua 
disponible en el suelo, disminuyendo la lixiviación de contaminantes (Tate, 2000). Es 
importante tener en cuenta que las probabilidades de pérdida de contaminantes tales 
como fenantreno y antraceno por lixiviación de aguas es baja, dada la baja solubilidad 
de estos en ella (Binet et al., 2000a; Chiapusio et al., 2007). Por todo lo antes 
mencionado, la biodegradación de hidrocarburos en la rizósfera es estimulada por la 
presencia de raíces vegetales (Günther et al., 1996; Reilley et al., 1996; Lee et al., 
2008). Los sistemas radicales más apropiados para un proceso de fitorremediación 




propio de los pastos (Tesar et al., 2002; Krutz et al., 2005; Larenas Parada y De Viana, 
2005; Rivera-Cruz et al., 2006). Estos exudan gran cantidad de compuestos orgánicos 
solubles (Corgié et al., 2003). Entre ellos, el ryegrass (Lolium perenne L.) libera una 
muy alta cantidad de exudados a la rizósfera (Meharg y Killham, 1995), y por ello ha 
sido considerado como especie fitorremediadora (Günther et al., 1996; Vouillamoz y 
Milke, 2001; Corgié et al., 2003). 
Durante mucho tiempo, los estudios de comunidades microbianas estuvieron basados 
en metodologías de aislamientos y análisis taxonómico. Estas metodologías excluyen 
la mayoría de los microorganismos presentes en la muestra (Paul y Clark, 1996). El 
hecho de considerar solo algunos grupos microbianos tiene como limitante la 
imposibilidad de conocer la funcionalidad de la comunidad microbiana en su conjunto. 
Sin embargo, la presencia o ausencia de ciertos tipos de microorganismos no 
necesariamente modifica la funcionalidad de la comunidad microbiana (Garland y Mills, 
1991). Los perfiles de uso de fuentes carbonadas (CLPP, del inglés sigla de Carbon 
Level Physiological Profiles) posibilitan el crecimiento y la manifestación de ciertos 
microorganismos que normalmente no sobreviven con otros métodos de cultivo 
(Preston-Mafham et al., 2002). Dicha técnica ha sido detallada por Di Salvo y García 
de Salamone (2012). Las modificaciones de las comunidades microbianas podrían 
generar improntas en los distintos procesos del ecosistema edáfico (Garland, 1997). 
Entre estos procesos, se encuentra la oxidación de compuestos orgánicos y dentro de 
ellos, la reducción de la biodisponibilidad de sustancias orgánicas potencialmente 
nocivas para la salud. Los CLPP constituyen una herramienta para determinar 
diferencias entre distintas comunidades microbianas o bien, entre la misma comunidad 
pero sometida a distintos tratamientos (Di Salvo y García de Salamone, 2012; García 
de Salamone et al., 2010; 2012; Grayston et al., 1998; Lupwayi et al., 1998; Naiman et 
al., 2009; Semmartin et al., 2010). El objetivo del trabajo que se presenta a 
continuación fue evaluar el efecto de los contaminantes antraceno y fenantreno sobre 
las comunidades microbianas del suelo en interacción con la presencia de ryegrass y 
el agregado de un fertilizante mineral. 
 
 
Materiales y Métodos 
 
Se realizaron dos ensayos para evaluar el efecto de la contaminación de antraceno y 
fenantreno en forma independiente. Para ambos ensayos, se utilizó suelo proveniente 
de la localidad de Carlos Casares, provincia de Buenos Aires, correspondiente a un 




homogeneizar el tamaño de las partículas y para eliminar restos vegetales. Luego de 
la aplicación de los tratamientos correspondientes, las macetas fueron colocadas en 
condiciones estables de luz y temperatura, además de ser provistas de riego periódico 
para el mantenimiento del suelo en el 80 % de capacidad de campo.  
Se realizaron tres repeticiones para cada uno de los tratamientos de ambos ensayos. 
La descripción de los tratamientos para cada uno de los ensayos se detalla en las 
Tablas 1 y 2. 
 
Tabla 1.  Descripción de los tratamientos utilizados en el ensayo de contaminación con 
antraceno. 
Abreviatura Descripción 
T Suelo testigo (sin contaminar) 
T+N Suelo testigo con agregado de fertilizante 
T+RG Suelo testigo sembrado con ryegrass 
T+RG+N Suelo testigo sembrado con ryegrass y con agregado de fertilizante 
A Suelo contaminado con antraceno 
A+N Suelo contaminado con antraceno y con agregado de fertilizante 
A+RG Suelo contaminado con antraceno y sembrado con ryegrass 
A+RG+N Suelo contaminado con antraceno, sembrado con ryegrass y con agregado de fertilizante 
 
 
Tabla 2.  Descripción de los tratamientos utilizados en el ensayo de contaminación con 
fenantreno. 
Abreviatura Descripción 
T Suelo testigo (sin contaminar) 
T+N Suelo testigo con agregado de fertilizante 
T+RG Suelo testigo sembrado con ryegrass 
T+RG+N Suelo testigo sembrado con ryegrass y con agregado de fertilizante 
F Suelo contaminado con fenantreno 
F+N Suelo contaminado con fenantreno y con agregado de fertilizante 
F+RG Suelo contaminado con fenantreno y sembrado con ryegrass 
F+RG+N Suelo contaminado con fenantreno, sembrado con ryegrass y con agregado de fertilizante 
 
Los suelos destinados a los tratamientos contaminados con fenantreno o antraceno se 
contaminaron de forma artificial mediante el agregado de cristales a razón de 1 g de 
contaminante kg-1 de suelo húmedo. Se homogenizaron mediante un intensivo proceso 
de mezclado con cuchara (Ruberto el al., 2006). Se dejaron estabilizar durante dos 
meses, manteniéndose a 80 % de capacidad de campo. Ambos contaminantes, marca 
Fluka de laboratorios Sigma-Aldrich, presentaban valores de pureza del 90 %.  
La siembra de ryegrass se realizó con 0,4 g de semilla por maceta para cada uno de 




emergencia de plántulas. Para los tratamientos con fertilización, se utilizó 3 ml de una 
solución conteniendo 1 g L-1 de fertilizante NPK (15:15:15), dos veces por semana a 
partir de la emergencia de las plántulas. Al finalizar el ensayo, se realizó la 
determinación de peso seco de biomasa aérea, cortando las plantas de ryegrass a la 
altura de su cuello. Estas se secaron en estufa a 65 ºC y, posteriormente, se 
determinó el peso para estimar la biomasa aérea. Luego de retirar la biomasa, se 
tomaron muestras de suelo de cada maceta en el total de la profundidad mediante un 
sacabocado. Debido al pequeño tamaño de las macetas y a la estructura radical en 
forma de cabellera de la especie vegetal que ocupaba el total del volumen, se 
consideró que todo el suelo muestreado en aquellas macetas que fueron sembradas 
con RG correspondía a suelo rizosférico, de acuerdo con otros autores (Binet et al., 
2000b; Chiapusio et al., 2007). A partir del suelo muestreado se realizaron las 
determinaciones microbiológicas y del contenido remanente de hidrocarburos.  
Las determinaciones microbiológicas se realizaron mediante diluciones seriadas en 
solución fisiológica (NaCl 9 g L-1) y siembra en medio de cultivo para recuento de 
bacterias totales y hongos (Alef y Nannipieri, 1998). Para el recuento de bacterias 
totales se utilizó el medio de cultivo agar triptona de soja (Oxoid®) y para el recuento 
de hongos se utilizó el medio de cultivo agar extracto de malta (Oxoid®). Las placas se 
incubaron a 28 ºC durante siete días, luego se realizó el recuento de colonias (Alef y 
Nannipieri, 1998). Asimismo, se realizaron recuentos de microorganismos con 
capacidad de desarrollar en medios de cultivos con fenantreno o antraceno como 
únicas fuentes carbonadas. Los medios de cultivo se formularon con sales minerales 
con el agregado de 10 ml L-1 de fenantreno en solución acuosa (10 mg L-1) o 10 ml L-1 
de antraceno en solución de kerosene (200 mg L-1). Dada la necesidad de solubilizar el 
antraceno en kerosene se realizaron recuentos en el mismo medio mínimo, pero con 
agregado de 10 ml L-1 de kerosene como única fuente carbonada para ser usado como 
blanco en los recuentos. La composición de sales minerales del medio de cultivo fue: 
NH4Cl al 0,03 %, NaNO3 al 0,05 %, K2HPO4 al 0,1 %, MgSO4.7H20 al 0,03 %, CaCl2 al 
0,01 % y FeCl3 al 0,005 % (Alef y Nannipieri, 1998). Las placas de todos los recuentos 
se incubaron a 28 ºC durante cuatro días, luego se realizó el recuento de colonias. 
Se estudiaron los CLPP de las comunidades de hongos filamentosos y de bacterias 
presentes en los suelos mediante el uso de microplacas FFMicroplates® y EcoPlates® 
de Biolog®, respectivamente. Estas microplacas fueron sembradas con 150 μl de la 
dilución 10-4 de cada una de las muestras, siguiendo las indicaciones del marbete. La 
incubación se realizó en estufa a 30 °C y se leyó la absorbancia en espectrofotómetro 
Multiskan EX® (Labsystems, Finlandia) en cuatro oportunidades, a las 24, 48, 72 y 96 




fitorremediación. Para ello, se utilizaron 40 g de cada una de las muestras de suelo. La 
extracción de PAHs se realizó por ultrasonido y diclorometano, según protocolo EPA 
3550. Dichas extracciones fueron sometidas a cromatografía líquida de alta resolución, 
según protocolo EPA 8310.  
Los datos obtenidos en los recuentos fueron analizados mediante análisis de varianza 
(ANVA), y comparación de medias mediante test de Tukey (P<0,05). Los CLPP de 
cada muestra se obtuvieron mediante análisis discriminante a partir de los valores de 
absorbancia de cada una de las celdas. Con el objetivo de maximizar la varianza total 
explicada, los análisis de ambos tipos de microplacas EcoPlates® y FFPlates® se 
realizaron agrupando las fuentes carbonadas incluidas según los criterios presentados 
por otros autores (Mills y Garland, 2002; Zak et al., 1994; Preston-Mafham et al., 
2002). Los grupos determinados para las EcoPlates® fueron: ácidos orgánicos, 
alcoholes, aminoácidos, azúcares simples, ácidos orgánicos hidroxilados, tween, 
polisacáridos, y las fuentes carbonadas putrescina y ácido itacónico, estas dos últimas 
quedaron sin agrupar. Los grupos determinados para las FFPlates® fueron: 
monosacáridos, disacáridos, oligosacáridos, misceláneas, amidas, ácidos carboxílicos, 
alcoholes, ésteres, aminoácidos, aminas y compuestos aromáticos (adenosina, 
arbutina, uridina). A partir de los valores de absorbancia, también se realizó el cálculo 
del Índice de Diversidad de Shannon-Weaver (H’) para determinación de diversidad 
funcional, según metodología descripta por Di Salvo y García de Salamone (2012). 
Para todos los análisis mencionados se utilizó el programa estadístico 
INFOSTAT/Profesional® (Di Rienzo et al., 2011). 
 
 
Resultados y discusión  
 
Un buen indicador de la toxicidad por la presencia de los contaminantes en el suelo, 
como así también de los resultados alcanzados con los tratamientos de remediación, 
es la biomasa aérea de la especie responsable de la fitorremediación (Larenas 
Paredes y de Viana, 2005; Tesar et al., 2002; Vouillamoz y Milke, 2001). El análisis 
realizado con los valores de biomasa aérea, cosechada luego de dos meses desde 
emergencia no mostró diferencias significativas entre tratamientos en ninguno de los 
dos ensayos. En promedio, la biomasa aérea fue de 390 y 370 mg por maceta, para el 
ensayo de antraceno y fenantreno, respectivamente. Otros autores tampoco 
encontraron diferencias significativas en la biomasa aérea debida a la contaminación 
por fenantreno (Chiapusio et al., 2007). Estos autores explican que dicha falta de 




del contaminante o por el aumento en la resistencia a la biodegradación debidas al 
tiempo transcurrido entre los momentos de contaminación y la utilización del suelo 
contaminado para el ensayo, que fue de dos meses al igual que en este trabajo. Otros 
autores también encontraron una ausencia de diferencias significativas en la biomasa 
de ryegrass, entre tratamientos contaminados con PAHs y sin contaminar (Xu et al., 
2006; Gao y Zhu, 2004). Es importante destacar, sin embargo, que todos los autores 
coinciden en que un incremento en la concentración de los contaminantes en los 
suelos respecto a la concentración utilizada en sus ensayos, impactaría negativamente 
sobre la biomasa de la especie vegetal analizada.  
En este trabajo se realizó la determinación del contenido de PAHs únicamente al final 
del proceso de fitorremediación debido a que se ha demostrado que durante la 
estabilización de los suelos luego de la contaminación y antes de la aplicación de los 
tratamientos respectivos, con agregado recurrente de agua, la concentración de PAHs 
en el suelo fue similar a la cantidad inicial agregada (Amellal et al., 2006; Sheng y 
Gong, 2006; Chiapusio et al., 2007). Así, las determinaciones de los contenidos de 
fenantreno y antraceno en los suelos mostraron que las concentraciones finales de 
estos (Tabla 3) fueron significativamente menores que la cantidad de contaminante 
agregado a los suelos (1 g/kg suelo húmedo). La ausencia de contaminantes en los 
tratamientos testigo, así como la ausencia del otro contaminante que no fue agregado 
al tratamiento, condicen con el tratamiento de contaminación aplicado (Tabla 3). 
Es importante tener en cuenta que la metodología de incorporación de contaminantes 
orgánicos a los suelos es clave al momento de diseñar un ensayo. Debido a la baja 
solubilidad de los PAHs, usualmente se utilizan solventes orgánicos para el agregado 
de estos a los suelos. Algunos autores han analizado y discutido sobre el efecto 
negativo de la presencia del solvente sobre la microflora en el suelo bajo estudio 
(Brinch et al., 2002; Schwartz et al., 2002; Ruberto et al., 2006). Por el contrario, un 
mezclado mecánico, como fue aplicado en este trabajo, garantiza la supervivencia de 
la microflora (Ruberto et al., 2006).  
Para determinar el porcentaje de degradación microbiana de los contaminantes es 
necesario conocer la biodisponibilidad de estas sustancias. Los PAHs poseen alta 
afinidad por el carbono orgánico, por lo que se encuentran fuertemente adsorbidos a 
las partículas del suelo y por lo tanto son poco biodisponibles (Coppotelli et al., 2007). 
Según el protocolo de extracción aplicado en este trabajo, EPA 3550C, por Soxlhet 
con diclorometano se recupera parte del contaminante presente en el suelo. Sin 
embargo, este no es uno de los métodos de extracción más rigurosos debido al 
limitado tiempo de contacto entre el solvente y la muestra. Por lo tanto, es esperable 




ello, mediante la extracción pudo determinarse, en parte, la concentración final de 
contaminante luego del proceso de fitorremediación, aunque no pudo ser determinada 
la cantidad de PAHs disponible para degradación biológica. Las tendencias 
encontradas en el análisis del contenido de PAHs remanentes en los suelos (Tabla 3) 
evidencian el efecto fitorremediador del ryegrass. La disminución del contenido de 
contaminantes en las muestras del suelo al final del proceso de fitorremediación puede 
adjudicarse, en parte, a la degradación por actividad microbiana. En otros trabajos, se 
observó que la degradación de contaminantes orgánicos en la cercanía inmediata de 
la raíz de ryegrass es mayor, disminuyendo progresivamente a medida que aumenta la 
distancia a esta (Corgié et al., 2003; 2004). Estos resultados coinciden con los 
encontrados por otros autores en suelos contaminados con PAHs y fitorremediados 
con ryegrass y otros pastos (Reilly et al., 1996; Muratova et al., 2003; Maila et al., 
2005). 
  
Tabla 3.  Valores de contenido de fenantreno y antraceno recuperados 
mediante la extracción por ultrasonido con diclorometano y cromatografía 
líquida al final de los ensayos para cada uno de los tratamientos. 
Tratamiento 
Fenantreno 
(mg kg-1 ssa) 
Antraceno 
(mg kg-1 ssa) 
T 0,0 0,0 
T+N 0,0 0,0 
T+RG 0,0 0,0 
T+RG+N 0,0 0,0 
A 0,0 8,4 
A+N 0,0 8,6 
A+RG 0,0 7,6 
A+RG+N 0,0 6,9 
F 1,5   0,0 
F+N 1,6   0,0 
F+RG 0,5   0,0 
F+RG+N 0,3   0,0 
ass: suelo seco. 
 
Junto con la degradación microbiana, la presencia del vegetal contribuye a la 
degradación de los contaminantes orgánicos en el suelo a través de procesos de 
absorción y acumulación en tejidos vegetales (Ling y Gao, 2004), los cuales dependen 
del contenido de materia orgánica del suelo (Binet et al., 2000a). Al respecto, se 
demostró que la cantidad de fenantreno y pireno absorbida por plantas de ryegrass 
representó menos del 0,01 % del total de la degradación de los contaminantes (Gao y 




distintos PAHs (Binet et al., 2000a; He et al., 2005). Además, se ha informado que las 
plantas son capaces de sintetizar PAHs (O´Connor et al., 1991), lo que podría estar 
afectando la determinación de PAHs absorbido por el vegetal. Por estas razones, en el 
presente trabajo no se realizó la determinación de contenido de fenantreno y 
antraceno en tejidos vegetales.  
El recuento de microorganismos en medios de cultivo generales representa una 
herramienta muy útil para conseguir información de las comunidades microbianas de 
los sitios bajo estudio (Alef y Nannipieri, 1998). En este trabajo, los recuentos de 
bacterias totales y hongos en medios de cultivo sólidos mostraron valores promedio de 
9,06 y 7,52 Log UFC g-1 de suelo seco para el ensayo de fenantreno y 9,03 y 7,73 Log 
UFC/g de suelo seco para el ensayo de antraceno, respectivamente. Además de los 
altos recuentos observados, no se encontraron diferencias significativas entre los 
distintos tratamientos. Los niveles altos en los recuentos de bacterias totales y hongos 
para cada una de las muestras indicarían una estabilización en el desarrollo de las 
poblaciones luego de la contaminación, favorecida por el estacionamiento de los 
suelos luego de la contaminación con PAHs. El suelo de este ensayo fue estacionado 
y mantenido a 80 % de capacidad de campo, durante dos meses luego de la 
contaminación. Varios autores destacan la importancia del estacionamiento de los 
suelos luego de la contaminación con PAHs para reestablecer las poblaciones 
microbianas, como un período de adaptación al contaminante (Chaineau et al., 1995; 
Binet et al., 2000b; Chiapusio et al., 2007). En concordancia, otros autores mostraron 
que luego de dos semanas desde el agregado de suelos contaminados con 
hidrocarburos, las comunidades de sus muestras presentaron una estabilización en los 
recuentos (Zucchi et al., 2003), en valores similares a los presentados en este trabajo.  
La falta de diferencias observadas en ambos recuentos entre los tratamientos 
aplicados podría explicarse por el tipo de fuente carbonada y nitrogenada disponible 
en los medios de cultivo utilizados para bacterias totales y hongos. Dichas fuentes son 
de uso generalizado por cada uno de los grupos microbianos por lo que no permite 
evidenciar diferencias en las comunidades presentes en el suelo de cada uno de los 
tratamientos. La fisiología de degradación de hidrocarburos es mucho más compleja 
comparada con la degradación de compuestos como extracto de malta y peptona o 
triptona y peptona de soja, dentro de los medios de cultivos para hongos y bacterias 
totales respectivamente, razón por la cual podría representar una desventaja en 
términos de competencia ecológica. Los medios de cultivo, ricos y generales, 
posibilitan el desarrollo rápido de un amplio número de microorganismos comúnmente 
encontrado en los suelos, en detrimento de los microorganismos de desarrollo más 




El recuento del número de microorganismos con capacidad de degradar fenantreno 
(Figura 1) mostró que existió una mayor cantidad de estos en los suelos contaminados 
con este PAH, respecto a los suelos sin contaminar. Esto puede deberse a la 
presencia del contaminante como aporte de sustrato carbonado para el desarrollo de 
dichas poblaciones microbianas. Otros autores demostraron que el recuento de 
degradadores fue mayor en los tratamientos contaminados con fenantreno respecto a 
los testigos no contaminados (Corgié et al., 2003). Este efecto que se demostró 
mediante el agregado de fenantreno a los suelos, no se comprobó con la 
contaminación con antraceno. Por el contrario, el recuento de microorganismos con 
capacidad de degradar antraceno o kerosene no mostró diferencias significativas entre 
tratamientos y presentó valores promedio de 2,47 y 1,68 Log UFC g-1 de suelo seco, 
respectivamente. Esta falta de diferencias en este recuento podría explicarse por la 
presencia del kerosene como fuente carbonada, el cual está compuesto por distintas 
sustancias con variadas resistencias a la degradación y estuvo presente en ambos 
medios de cultivo. Esto demuestra la necesidad de implementar otras técnicas de 
cultivo de degradadores, como por ejemplo podría ser un medio basal con agregado 
de PAHs cuya baja solubilidad vuelva necesaria la agitación constante, que además 
permitiría incorporar oxígeno al medio de cultivo (Alef y Nannipieri, 1998).  
La degradación biológica de PAHs depende de numerosos factores tales como la 
temperatura del suelo, disponibilidad de oxígeno y disponibilidad del contaminante 
(Amellal et al., 2001), tipo de contaminante (White et al., 2006), disponibilidad de agua 
y nutrientes, presencia de especies vegetales, cantidad y calidad de exudados 
radicales (Corgié et al., 2004, Joner et al., 2001; 2002) y de las características del 
suelo tales como tamaño y distribución de partículas (Margesin y Schinner, 1997). En 
relación con la presencia y la actividad de los microorganismos del suelo, es 
importante destacar que en este trabajo se encontró un alto número de 
microorganismos con capacidad de degradación, independientemente de los 
tratamientos aplicados y de las diferencias observadas o no en los recuentos en 
medios sólidos. Esto confirma que en la naturaleza siempre existen microorganismos 
capaces de degradar sustancias complejas, aún las más recalcitrantes (Leahy y 






Figura 1.  Recuento de microorganismos con capacidad de degradar fenantreno. Letras 
distintas indican diferencias significativas entre tratamientos, mediante test de Tukey (p<0,05). 
 
Algunos autores encontraron que suelos con vegetación e inoculados con 
microorganismos degradadores de fenantreno presentaron un mayor recuento 
comparado con los sistemas inoculados, pero sin vegetación (Hynes et al., 2004). Sin 
embargo, en este trabajo no se observaron diferencias entre suelos biorremediados 
con ryegrass y los suelos sin presencia de este. Esto coincide con lo demostrado por 
otros autores, quienes señalan que la presencia del vegetal no genera diferencias en 
el número de microorganismos presentes, sino en la diversidad de la comunidad 
microbiana (Binet et al., 2000b; Rugh et al., 2005; Chiapusio et al., 2007). En cuanto a 
esto, los resultados presentados posteriormente, en relación con los perfiles 
fisiológicos de uso de fuentes carbonadas, posibilitan comprobar lo mencionado con 
anterioridad.  
Los recuentos de microorganismos en medios de cultivos sólidos no tienen en cuenta 
la estructura de las comunidades presentes, que sí pueden diferir entre tratamientos 
(Corgié et al., 2003). Es por ello que resulta muy útil el estudio de la actividad potencial 
de las comunidades mediante herramientas como CLPP, o el estudio de las 
estructuras de las comunidades mediante técnicas independientes del cultivo, tales 
como perfiles de ácidos grasos (Joner et al., 2001) o extracciones de ADN (Corgié et 
al., 2004). Si bien el uso de este tipo de técnicas dejaría de lado el sesgo impuesto por 
el cultivo de microorganismos en el laboratorio (Dos Santos Teixeira et al., 2007), en 
este trabajo no se utilizaron estas técnicas debido a que son muchos más complejas 
que las técnicas de cultivo (Ellis et al., 2003). Varios autores encontraron que las 
diferencias entre tratamientos de suelos contaminados con metales pesados 
determinadas mediante técnicas independientes del cultivo fueron mucho menores 




pesar de que las técnicas de cultivo son criticadas por su acción selectiva, dicha 
discriminación puede ser la forma de determinar impactos dados por la actividad 
antropogénica sobre la salud del suelo (Bakken, 1997; Ellis et al., 2003).     
El análisis discriminante de los CLPP de las comunidades microbianas obtenidos 
mediante las microplacas EcoPlates® para el ensayo de contaminación con fenantreno 
se presenta en la Figura 2. Ambos ejes explicaron el 96 % de la varianza total de los 
datos. El CP1 estuvo conformado, principalmente, por el grupo de fuentes carbonadas 
de los alcoholes. El CP2 estuvo conformado, principalmente, por los grupos de ácidos 
orgánicos hidroxilados y de aminoácidos. Este análisis se realizó con los valores 
obtenidos a las 96 h de incubación y permitió determinar que la fisiología de las 
comunidades microbianas de los suelos biorremediados con ryegrass  fue diferente a 
la fisiología de las comunidades microbianas de los suelos sin ese tratamiento. 
Asimismo, la fisiología de las comunidades microbianas de los suelos F+RG+N fue 
diferente a las otras (Figura 2). El Índice H’ mostró que la diversidad funcional de las 
comunidades microbianas de los suelos T y T+N fue menor respecto a la diversidad 
funcional de las comunidades microbianas de los suelos F+RG y F+RG+N, con 
valores promedio de 2,21 y 3,12, respectivamente.  
El análisis discriminante de los CLPP de las comunidades microbianas obtenidos 
mediante las microplacas EcoPlates® para el ensayo de contaminación con antraceno 
se presenta en la Figura 3. Ambos ejes explicaron el 94 % de la varianza total de los 
datos. El CP1 estuvo conformado, principalmente, por el grupo de fuentes carbonadas 
de los ácidos orgánicos, aminoácidos y alcoholes. El CP2 estuvo conformado, 
principalmente, por los grupos de polisacáridos y de aminoácidos. Este análisis se 
realizó con los valores obtenidos a las 96 h de incubación y permitió determinar que la 
fisiología de las comunidades microbianas de los suelos biorremediados con ryegrass 
fue diferente a la fisiología de las comunidades microbianas de los suelos sin ese 
tratamiento. Asimismo, la fisiología de las comunidades microbianas de los suelos 
A+RG+N y de los suelos A+N fueron diferentes a las otras (Figura 3). El Índice H’ 
mostró que la diversidad funcional de las comunidades microbianas de los suelos T y 
T+N fue menor respecto a la diversidad funcional de las comunidades microbianas de 









Figura 2.  Análisis discriminante de los perfiles fisiológicos de las comunidades microbianas 
obtenidos mediante las microplacas EcoPlates® del ensayo de contaminación con fenantreno. 
Entre paréntesis se expresa la varianza explicada por cada uno de los ejes. Suelos 
biorremediados con ryegrass (encerrados en círculo de línea en guion); suelos sin ese 




Figura 3.  Análisis discriminante de los perfiles fisiológicos de las comunidades microbianas 
obtenidos mediante las microplacas EcoPlates® del ensayo de contaminación con antraceno. 
Entre paréntesis se expresa la varianza explicada por cada uno de los ejes. Suelos 
biorremediados con ryegrass (encerrados en círculo de línea en guion); suelos sin ese 



















































El análisis discriminante de los CLPP de las comunidades microbianas de hongos 
filamentosos obtenidos mediante las microplacas FFPlates® para el ensayo de 
contaminación con fenantreno se presenta en la Figura 4. Ambos ejes explicaron el 83 
% de la varianza total de los datos. El CP1 estuvo conformado, principalmente, por el 
grupo de fuentes carbonadas de los alcoholes. El CP2 estuvo conformado, 
principalmente, por el grupo de misceláneas. Este análisis se realizó con los valores 
obtenidos a las 72 h de incubación y determinó que la fisiología de estas comunidades 
microbianas de los suelos biorremediados con ryegrass fue diferente a la fisiología de 
las comunidades microbianas de los suelos sin ese tratamiento. Asimismo, la fisiología 
de las comunidades microbianas de los suelos contaminados con fenantreno fue 
diferente a la fisiología de las comunidades microbianas de los suelos testigo (Figura 
4). El Índice H’ mostró que la diversidad funcional de los hongos filamentosos de los 
suelos T y T+N fue menor respecto a la diversidad funcional de las comunidades 
microbianas de los suelos F+RG+N, con valores promedio de 3,21 y 4,14, 
respectivamente.  
El análisis discriminante de los CLPP de los hongos filamentosos obtenidos mediante 
las microplacas FFPlates® para el ensayo de contaminación con antraceno se presenta 
en la Figura 5. Ambos ejes explicaron el 73 % de la varianza total de los datos. El CP1 
estuvo conformado, principalmente, por los grupos de fuentes carbonadas de las 
misceláneas y de los disacáridos. El CP2 estuvo conformado, principalmente, por los 
grupos de oligosacáridos y de las misceláneas. Este análisis se realizó con los valores 
obtenidos a las 72 h de incubación y determinó que la fisiología de este tipo de 
comunidad microbiana de los suelos biorremediados con ryegrass fue diferente a la 
fisiología de aquellas de los suelos sin ese tratamiento. Asimismo, la fisiología de las 
comunidades microbianas de los suelos contaminados con antraceno fue diferente a la 
fisiología de las comunidades microbianas de los suelos testigo (Figura 5). El Índice H’ 
mostró que la diversidad funcional de las comunidades microbianas de los suelos T y 
T+N fue menor respecto a la diversidad funcional de las comunidades microbianas de 







Figura 4.  Análisis discriminante de los perfiles fisiológicos de las comunidades microbianas 
obtenidos mediante las microplacas FFPlates® del ensayo de contaminación con fenantreno. 
Entre paréntesis se expresa la varianza explicada por cada uno de los ejes. Suelos 
biorremediados con ryegrass (encerrados en círculo de línea en guión); suelos sin ese 




Figura 5.  Análisis discriminante de los perfiles fisiológicos de las comunidades microbianas 
obtenidos mediante las microplacas FFPlates® del ensayo de contaminación con antraceno. 
Entre paréntesis se expresa la varianza explicada por cada uno de los ejes. Suelos 
biorremediados con ryegrass (encerrados en círculo de línea en guión); suelos sin ese 













































La falta de diferencias significativas en los recuentos en medios de cultivo y la menor 
diferenciación en los perfiles fisiológicos relacionados con los tratamientos con 
agregado de fertilizante se debieron, muy probablemente, a las características 
físico-químicas del suelo utilizado para este ensayo, el cual no poseía  restricción 
alguna de nutrientes. Además, según los resultados encontrados, pareciera que los 
nutrientes agregados mediante fertilización han sido inmovilizados en la biomasa 
microbiana. Se debe tener en cuenta de que la fuente nitrogenada del fertilizante 
utilizado es urea. Este compuesto se degrada a amonio, oxidándose luego a nitratos 
(Rodríguez, 2007), proceso llevado a cabo por microorganismos del suelo. Por una 
parte, el amonio generado es fuente de nitrógeno para dichos microorganismos que 
puede ser inmovilizado en la biomasa de estos. Esto coincide con los altos recuentos 
microbianos obtenidos mediante siembra en medios de cultivo sólidos. Por otra parte, 
la fuente nitrogenada más favorable para la absorción vegetal son los nitratos. Esto 
podría explicar también la falta de respuesta de la biomasa de ryegrass a la 
fertilización. 
Numerosos trabajos han demostrado que las EcoPlates® de Biolog® son muy útiles 
para determinar diferencias en la fisiología de comunidades de distinto origen o 
sometidas a distintos tratamientos (Garland y Mills, 1991; Zak et al., 1994; Preston-
Mafham et al., 2002). En este trabajo, los perfiles fisiológicos de las comunidades 
bacterianas analizados mediante los CLPP de las EcoPlates® mostraron que, en 
primer lugar, la fitorremediación con ryegrass generó modificaciones en estas respecto 
a las comunidades bacterianas del suelo sin la presencia de la planta. En segundo 
lugar, se observó que las comunidades bacterianas diferían según si el suelo había 
sido contaminado con antraceno o fenantreno y si había recibido adición de fertilizante 
como estrategia de biorremediación (Figuras 2 y 3). 
Respecto a las microplacas FFPlates®, estas han sido reportadas en la bibliografía 
como muy útiles para la identificación taxonómica de hongos filamentosos aislados de 
diferentes comunidades microbianas, mediante la comparación con bases de datos 
existentes (Truu et al., 1999; Classen et al., 2003). El presente trabajo es uno de los 
primeros en utilizar este tipo de microplacas para el análisis de comunidades 
microbianas provenientes de muestras ambientales. Así, los perfiles fisiológicos de las 
comunidades de hongos filamentosos analizados mediante los CLPP de las FFPlates® 
mostraron que una mayor interacción entre la contaminación con antraceno o 








Los resultados encontrados en el análisis del contenido de PAHs remanentes en los 
suelos evidencian el efecto fitorremediador del ryegrass. La disminución del contenido 
de contaminantes en las muestras del suelo al final del proceso de fitorremediación 
puede adjudicarse, en gran parte, a la degradación microbiana.  
Los resultados para los análisis de biomasa aérea de ryegrass revelaron que la 
contaminación no generó diferencias significativas de biomasa entre los suelos 
contaminados y no contaminados. Sin embargo, los resultados pueden variar ante 
mayores contenidos de los contaminantes en los suelos. 
Los altos recuentos de bacterias totales y hongos obtenidos para cada una de las 
muestras indicarían una estabilización en el desarrollo de las poblaciones luego de la 
contaminación, favorecida por el estacionamiento del suelo luego de la contaminación 
con PAHs. La ausencia de diferencias significativas entre tratamientos, para cada uno 
de los recuentos, podría explicarse por la composición de los medios de cultivo 
sólidos, complejos y generales, utilizados para la determinación.  
Los recuentos de microorganismos con capacidad de degradación de fenantreno 
mostraron diferencias entre los tratamientos aplicados, fue mayor el recuento en los 
suelos contaminados. Esto se debe, probablemente, a la presencia del contaminante 
como sustrato carbonado para el desarrollo de estas poblaciones durante el ensayo.  
La ausencia de diferencias entre tratamientos en los restantes recuentos de 
microorganismos en medio de cultivo sólidos no significó que las comunidades no 
presenten diferencias entre sí, tal como se pudo comprobar mediante la metodología 
del análisis de los perfiles fisiológicos. 
A partir de los análisis de los perfiles fisiológicos se pudo determinar que la presencia 
del contaminante y de la planta genera diferencias en la fisiología de las comunidades 
microbianas tanto bacterianas como fúngicas, a la vez que estimula la diversidad de 
estas. En forma similar, pero en menor magnitud, se pudieron observar diferencias 
fisiológicas y estimulación de la diversidad debidas al agregado de fertilizante. Los 
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La contaminación de suelos por hidrocarburos suele generar una matriz poco 
homogénea respecto a la distribución del contaminante con muchas interacciones 
entre el hidrocarburo y las partículas de suelo. Estas interacciones suelen ser función 
de las características físicas y químicas del hidrocarburo, como  densidad, solubilidad, 
polaridad etc., junto con las características físicas y químicas del suelo como 
permeabilidad, estructura, edafología (Ortiz et al., 2007). Muchas veces no es la 
toxicidad del hidrocarburo la que limita la biodegradación de este, sino su 
biodisponibilidad. El tiempo de contaminación de los suelos empetrolados es un factor 
para tener en cuenta ya que las contaminaciones recientes son más factibles de ser 
biorremediadas que las antiguas.  
En la región del Golfo San Jorge, Argentina, se realiza una gran actividad industrial 
dedicada a la explotación de petróleo. Esta actividad se realiza desde hace más de 
cien años y durante este período se fueron modificando las legislaciones ambientales 
nacionales y provinciales, haciéndose más exigentes para lograr una mejor calidad de 
los ambientes contaminados con hidrocarburos. El tratamiento de los pasivos 
ambientales llevó a desarrollar diferentes técnicas para eliminar los hidrocarburos 
presentes en los suelos de la Patagonia. Muchos de estos pasivos poseen años de 
contaminación y degradación de hidrocarburos, sin ningún tipo de asistencia y control, 
lo que, con modificaciones, hoy se denomina atenuación natural. En la región 
actualmente se utilizan las técnicas de biodegradación (landfarming, biopilas) para 




excelentes resultados en los suelos patagónicos cuando se aplican con rigurosidad y 
un monitoreo constante. Hay numerosos trabajos sobre biodegradación de 
hidrocarburos que demuestran la importancia y aplicabilidad de la técnica con 
cualquiera de sus variaciones, biorremediación in situ, landfarming, biopilas, etc., en 
suelos patagónicos (Acuña et al., 2008; Acuña et al., 2009; Pucci y Pucci, 2003; Pucci 
1998). En estos trabajos, en general, se llega a la conclusión de que es una tecnología 
aplicable sobre  su ecuación costo beneficio conveniente (Maila y Cloete 2004). Los 
hidrocarburos alifáticos se eliminan con mayor velocidad, mientras que los 
hidrocarburos aromáticos y polares se eliminan más lentamente (Pucci y Pucci 2003). 
Uno de los inconvenientes de estos últimos es la baja biodisponibilidad que poseen, lo 
que ha tratado de resolverse agregando surfactantes que, en la mayoría de los casos, 
pueden producir lixiviados importantes.  
La electrorremediación es una tecnología para restaurar suelos contaminados por la 
acción de un campo eléctrico a partir de la aplicación de corriente directa (De la Rosa-
Pérez et al., 2007). Los mecanismos de remoción principales son la electromigración, 
la electroósmosis y la electroforesis (Fig. 1). La electroósmosis es el movimiento del 
agua a través del suelo desde el ánodo hacia el cátodo en una celda electrolítica, la 
electromigración es el transporte de iones y complejos iónicos al electrodo de carga 
opuesta y la electroforesis es el transporte de partículas cargadas o coloides, bajo la 
influencia de un campo eléctrico. La electroósmosis se produce en función del grado 
de saturación del suelo, por ello, es un actor primordial en la electrobiorremediación. 
En estos sistemas se observa una distribución anormal en la humedad del suelo, ya 
que el agua se mueve en dirección de uno de los electrodos, el cátodo, aumentando la 
humedad de este y disminuyendo la del ánodo. Esta disminución se encuentra 
asociada con el desarrollo de poros con presión negativa, variación del pH y fuerza del 
campo eléctrico, lo cual resulta en una tasa de flujo electroosmótico irregular (Laursen, 





Figura 1. Electrobiorremediación de suelos contaminados con hidrocarburos en la Patagonia, 
Argentina. (Adaptado de Acuña, AJ; Pucci, O.H.; Pucci, G.N. 2012. New Technologies in the Oil 
and Gas Industry. Editorial Intech. Croacia. ISBN 980-953-307-363-2. Chapter 2. Pág. 29-48).  
 
La electrorremediación ha demostrado su capacidad para remover algunos 
contaminantes orgánicos, como tricloroetileno e hidrocarburos en estudios de 
laboratorio y en campo (Martinez Gilbon, 2001; Moleina Díaz et al., 2004). La 
aplicación que se ha comunicado con más frecuencia es la recuperación de suelos 
contaminados con metales pesados como Cr, Cd, Hg, Pb, Mn, Zn y As (Acar y 
Alshawabkeh, 1993; Acar et al., 1995; Kim y Kim, 2001; Reddy y Parupudi, 1997; Suer 
et al., 2003). Actualmente se está avanzando en el desarrollo de una nueva tecnología 
denominada electrobiorremediación, que combina la biorremediación con la 
electrorremediación. La aplicación de esta nueva tecnología aumenta la 
biodisponibilidad de los hidrocarburos favoreciendo la posterior biodegradación de los 
mismos por microorganismos (Wick et al., 2007). Esta técnica ha sido ensayada en 
laboratorios y existen numerosas publicaciones con suelos saturados contaminados 
solo con un hidrocarburo puro.  
A la electrobiorremediación se la ha denominado también bioelectrocinética o 
bioelectrorremediación. Se combina la aplicación de corriente eléctrica directa con 
técnicas de biorremediación asistida con nutrientes, aireación y humidificación. Se 
busca estimular la biodegradación de contaminantes orgánicos al introducir nutrientes 




desorción de los contaminantes desde las partículas de suelo, incrementando su 
biodisponibilidad para que los microorganismos los incorporen a su metabolismo.  
La complejidad de las cargas superficiales que poseen las membranas bacterianas 
hace difícil predecir el comportamiento de estas con los parámetros biofísicos (Bayer y 
Sloyer 1990). Los polímeros de membrana de las bacterias contienen grupos 
carboxílicos, sulfatos, fosfatos o aminos, por lo que poseen grupos ácidos y básicos 
dando así, una superficie anfotérica con carga negativa a pH alto y carga positiva a pH 
bajo. Esto hace que los microorganismos de un suelo migren en diferentes direcciones 
bajo la influencia de un campo eléctrico, siempre dependiendo del pH del mencionado 
suelo. 
Los factores más relevantes que influyen el proceso de electrobiorremediación son la 
naturaleza química del contaminante y humedad, el pH, y el potencial zeta (ζ) del 
suelo (Virkutyte et al., 2002).  
La humedad es importante porque actúa como disolvente de sales que forman los 
electrolitos. La migración de los electrolitos produce un incremento en el mismo 
sentido de la humedad, disminuyéndola en el polo contrario, siendo la dirección del 
agua, desde ánodo hacia el cátodo. La sequedad del suelo en la región del ánodo 
también puede deberse al calentamiento por el simple paso de la corriente, o por 
reacciones exotérmicas que puedan producirse en el suelo (Shapiro y Probstein, 
1993). Debe establecerse un equilibrio entre la migración electroosmótica, la 
evaporación por calentamiento y reacciones exotérmicas y el aporte de agua en el 
ánodo.  
El pH promueve interacciones entre metales y otros compuestos que forman parte 
natural del suelo, esto regula la disponibilidad de los contaminantes (Acar et al., 1995; 
Virkutyte, et al., 2002). El paso de corriente directa en un suelo con agua produce la 
electrólisis de esta, generando iones hidrógeno en el ánodo e hidroxilos en el cátodo, 
según las siguientes ecuaciones:  
 
á: 2H	O + 2e
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 +  H	    E
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La aplicación de un campo eléctrico a un suelo, induce a un gradiente de pH (Wick et 
al., 2007)
 
debido a la electrólisis del agua que produce protones en el ánodo, haciendo 
que se forme un frente ácido que avanza hacia el cátodo. La naturaleza química del 
contaminante y su estado tienen influencia en el desarrollo de la electrorremediación 




mantiene disuelto en el agua y no precipita por cambios de pH, cuando no se 
producen cambios por contacto con los electrodos ni interacciona con las partículas 
del suelo. Esta consigna es parcialmente cumplida por los metales pesados y algunos 
compuestos orgánicos, como fenoles u otros con carga eléctrica. Los hidrocarburos 
presentes en el petróleo no cumplen con estas condiciones, ya que en general no 
tienen carga eléctrica o, si la poseen, es de muy baja intensidad, se adsorben sobre 
las partículas del suelo y son escasamente solubles en agua. En estas condiciones, 
tiene importancia la electroósmosis, ya que permite la migración de este tipo de 
compuestos por arrastre en el mismo sentido que el agua.  
El ζ es la propiedad que determina la carga de un coloide en función de la superficie 
cargada y del medio en que se encuentra. Las sales totalmente ionizables no son 
coloides, por lo que su ζ es muy pequeño. El ζ en la mayoría de los suelos es 
negativo. Con el aumento de la acidez disminuye la negatividad de ζ, pudiendo 
alcanzar valores positivos (Virkutyte et al., 2002). El aumento del valor de ζ afecta el 
flujo electroosmótico.  
Las características de los suelos, como capacidad de absorción, intercambio iónico, 
capacidad buffer (pH) y carga superficial, tienen marcada influencia en la 
electrobiorremediación. Esta presenta resultados exitosos en suelos arcillosos, de 
granulometría fina y permeabilidad baja. Los suelos arenosos deben tener una 
estructura impermeable a una profundidad razonable que permita un elevado grado de 
humedad o saturación (Virkutyte et al., 2002). 
El tratamiento de un suelo por aplicación de corriente directa puede producir cambios 
en su granulometría, su contenido en materia orgánica y su cantidad de sales solubles. 
Estos parámetros, a su vez, modifican las posibilidades de la electrobiorremediación.  
Normalmente, el diseño de la célula electrocinética en los experimentos de laboratorio 
consiste en un arreglo de los electrodos que permita la inyección del fluido del proceso 
en el medio poroso, con la evacuación en el otro electrodo, del fluido contaminado 
(Reddy y Chinthamreddy 1999, Reddy y Parupudi 1997, Sogorka et al., 1998).  
La imposición de un gradiente eléctrico entre dos electrodos inertes produce un flujo 
electroosmótico hacia el cátodo. Algunos autores proponen que introducir 
directamente los electrodos en el suelo húmedo, produce el efecto más deseable 
(Reddy y Chinthamreddy, 1999; Sogorka et al., 1998). Otros autores prefieren no 
introducir directamente los electrodos en el suelo mojado, sino que lo hacen en un 
electrolito separado por membranas u otros materiales semiporosos que permitan el 
paso de la corriente (Van Hamme et al., 2003). Durante el proceso de remediación 
deben utilizarse electrodos inertes a la disolución anódica. Los electrodos más 




embargo, para estudios piloto es más apropiado utilizar electrodos de menor costo, 
aunque también fiables, como los de acero inoxidable. 
La finalidad del presente capítulo es mostrar, mediante diferentes experiencias de 
laboratorio, lo positivo de la utilización de la electrobiorremediación para aumentar la 




Materiales y Métodos 
 
Se trabajó con muestras de suelo contaminado con residuos de la actividad petrolera, 
proveniente de un landfarming. Estas  se obtuvieron a partir de la toma de 20 
submuestras del sitio a una profundidad comprendida entre los 10 y 30 cm, que se 
mezclaron, tamizaron y redujeron por cuarteos sucesivos. Las muestras se obtuvieron 
a la profundidad indicada debido a que en esta se encuentra la mayor actividad 
microbiana (Atlas y Bartha, 2002).  
 
Experiencia de electrobiorremediación  
 
Para los ensayos se utilizaron tres cubas de vidrio de 58 cm de largo, 15 cm de alto y 
15 cm de ancho. El interior de estas estuvo dividido por vidrio en tres compartimientos, 
dos de ellos de 10 cm de largo, 15 cm de alto y 15 cm de ancho, ubicados uno a cada 
extremo de las cubas en donde se colocaron las soluciones buffer. El tercer 
compartimiento fue el central, de 38 cm de largo, 15 cm de alto y 15 cm de ancho, 
donde se colocó el suelo (Fig. 2). La experiencia de electrobiorremediación consistió 
en la colocación de buffer fosfato de potasio 1 M en los compartimientos de los 
extremos. El buffer a pH 5,8 se colocó en el compartimiento correspondiente al cátodo 
y el de pH 7,8 en el correspondiente al ánodo. En estas soluciones fueron sumergidos 
los electrodos de platino y el paso de corriente a través del suelo se logró por la unión 
de las soluciones buffer con el suelo, utilizando puentes salinos de buffer fosfato. Para 
los ensayos se utilizaron 4 kg de suelo fertilizado con nutrientes para corregir su 
relación C:N:P. La humedad del suelo utilizado fue de 12 a 15 % (Acuña et al., 2010, 
2011) y el voltaje aplicado fue de 0,5 V.cm-1. Como control se utilizaron dos sistemas 
sin aplicación de corriente. Uno con iguales características respecto al contenido de 
nutrientes y humedad (NH) y otro solo con respecto a la humedad (H). Al inicio y al 




aislamiento e identificación de cepas bacterianas. Todos los sistemas fueron 
incubados a 24 °C durante 120 días. 
 
 
Figura 2.  Esquema del sistema utilizado para la experiencia de electrobiorremediación. 
 
Enumeración de microorganismos  
 
El número de microorganismos fue determinado por la técnica de conteo en placa. Se 
utilizó una suspensión de 10 g de suelo en 90 mL de solución fisiológica estéril que se 
agitó 30 minutos a 150 r.p.m. Para bacterias totales se utilizó agar nutritivo (AN) (5 g 
peptona de carne, 3 g extracto de levadura, 12 g de agar, 1000 mL de agua destilada, 
pH 7,2); para bacterias degradadoras de hidrocarburos (BDH) se utilizó un medio 
mineral (solución I: cloruro de calcio 0,235 g, nitrato de potasio 0,427 g, sulfato de 
amonio 5 g, cloruro de magnesio hexahidratado 1 g, bicarbonato de potasio 1,2 g. 
Solución II: fosfato ácido di sódico dihidratado 0,5 g, fosfato monopotásico 0,5 g. 
Solución III: EDTA-Na 800 g, cloruro ferroso 300 g, cloruro de calcio hexahidratado 4 
g, cloruro de manganeso tetrahidratado 10 g, sulfato cúprico 1 g, permanganato de 
potasio dihidratado 3 g, cloruro de zinc 2 g, cloruro de litio 0,5 g) al cual se le agregó 
30 μL de una mezcla de petróleo y gasoil 1:1 por diseminación en superficie que se 
denominó MM-PGO (Pucci y Pucci, 2003). 
 
Análisis de hidrocarburos  
 
Determinación de hidrocarburos por Cromatografía Gaseosa (GC). Para determinar la 
composición de los hidrocarburos presentes en la muestra se mezcló 2 g de la 
muestra,   1 g SO4Na2 y 10 ml de hexano, la cual se filtró para separar la fase sólida y 
líquida. Seis mililitros del filtrado se evaporó cuidadosamente hasta sequedad, se 
enfrió y retomó con 50 μL de hexano. Para la cuantificación se utilizó un cromatógrafo 














0,25 mm; 0,2523 μm). La temperatura del inyector fue de 200 °C y la del detector FID 
300 °C, se inyecto 1 μL. Los parámetros de corrida de la columna fueron las 
siguientes: 45 a 100 °C con un aumento de 5 °C/min y una segunda rampa de 100 a 
275 °C a 8 °C/min. La temperatura final de 275 ºC se mantuvo por 5 minutos. 
 
Aislamiento e identificación de cepas bacterianas  
 
A partir de las placas de MM-PGO utilizadas para conteo de bacterias, se aislaron e 
identificaron 90 cepas por metil ésteres de ácidos grasos (FAMEs) según el método 
Sherlock MIDI versión 6.0. La extracción de ácidos grasos de membrana se realizó 
sobre 40 mg de masa celular comenzando con una saponificación con alcohol 
metílico, hidróxido de sodio y agua (150 mL: 45 g: 150 mL). Posteriormente se realizó 
una metilación con ácido clorhídrico 6 N y alcohol metílico (325 mL: 275 mL), seguido 
de una extracción con n-hexano y metil terbutil éter (1:1). Finalmente se realizó un 
lavado con hidróxido de sodio y agua (10,8 g en 900 mL) de acuerdo a lo propuesto 
por el sistema de identificación (MIDI Newark, Del., EUA). 
Los ácidos grasos obtenidos se determinaron como metil ésteres por cromatografía 
gaseosa. Para tal fin se utilizó una columna capilar Ultra 2 de 25 m de longitud y 0,2 
mm de diámetro. El análisis se llevó a cabo con un cromatógrafo HP 6890 series II GC 
(inyección splitless, presión inicial 10 psi, programa de temperatura: 170-288 °C a 28 
°C.min-1, 288-310 °C a 60 °C.min-1, 1,5 min de permanencia a 310 °C, detector por 
ionización de llama). La integración de los pico se efectuó mediante el programa HP 
10,01 Chem Station. 
Los ácidos grasos fueron identificados utilizando el sistema Sherlock (versión 6.0) con 
el estándar Agilent “Calibration standards kit for the microbial identification system”. La 
composición en ácidos grasos fue calculada como porcentaje del área de pico (MIDI). 
 
Análisis de resultados  
 
Los valores de hidrocarburos y recuentos bacterianos se analizaron por análisis de la 
varianza (ANOVA) mediante el programa BIOM (Applied Biostastics INc 3 Heritage 
Setauket NY 117II EUA). Para el estudio de la comunidad bacteriana se realizó un 










Campo eléctrico: mantenimiento durante la experienc ia e importancia de la 
humedad  
 
La electroósmosis en un suelo se encuentra en función del grado de saturación, por 
ello es un factor primordial en la electrobiorremediación (Lindgren et al., 1994). Uno de 
los mayores inconvenientes en los sistemas insaturados es el mantenimiento de un 
voltaje, o amperaje, dentro del sistema. Al no estar el sistema saturado, se encontró 
que como mínimo la humedad del suelo en las celdas debe estar entre 10-15 % 
(Acuña et al., 2009, 2010). Esto también permite a los microrganismos el desarrollo de 
su metabolismo por períodos más prolongados (Acuña et al., 2011), y para mantener 
el voltaje dentro de estas en 0,5V/cm (Vazquez et al., 2004). En una experiencia que 
duró 150 días (Fig. 3) se observó la variación de voltaje que se registró estuvo entre 
0,4 a 1 V/cm (Pucci et al., 2012). La humedad también se incorporó en pequeñas 
cantidades por los puentes salinos que se deshidrataban con el paso del tiempo, 
perdiendo aniones y agua.  
 
Figura 3.  Variaciones del voltaje en suelo durante una experiencia de 150 días. 
 
Mantenimiento de la humedad y del pH  
 
Una de las ventajas de trabajar en sistemas no saturados es que no se producen 
lixiviados, aunque el mantenimiento de la humedad de las cubas conlleva a un trabajo 
de seguimiento semanal para mantener el valor de esta entre 12-15 %. La caída de los 
valores de humedad implica un aumento del voltaje que se debe aplicar a los 
electrodos para mantener su valor constante en el suelo. Esto lleva a un mayor gasto 
de energía y menor rendimiento del sistema. La disminución de la humedad del 
sistema de electrobiorremediación también pudo deberse a factores de calentamiento 
o al desarrollo de reacciones químicas exotérmicas (Shapiro y Probstein, 1993).  




no saturados produce mayores cambios en sus propiedades, produciendo un mayor 
impacto sobre la actividad microbiana y la biodegradación. Los puentes salinos 
mantuvieron el pH de suelo en forma aceptable (Fig. 4) durante los primeros 30 días.  
 
Figura 4. pH durante 30 días de experimentación. 
 
En los segundos 30 días se observó un aumento de pH en las tres regiones 
estudiadas en la experiencia de electrobiorremediación. Este aumento pudo estar 
asociado al ingreso de amonio al suelo, desde el puente salino, en la región del ánodo 
y su posterior transformación a gas amoníaco por efecto de la corriente aplicada. Sin 
embargo, este aumento de pH no provocó modificaciones en el número de bacterias 
degradadoras de petróleo (BDH), como se verá más adelante, responsables de 
metabolizar el hidrocarburo contaminante. El número de bacterias heterótrofas y de 
BDH se corresponde con los valores obtenidos para suelos patagónicos estudiados 
anteriormente por este grupo. El voltaje y las modificaciones de pH no presentaron 
impacto en los recuentos bacterianos manteniéndose en los valores iniciales y en un 
valor aceptable para la degradación bacteriana de hidrocarburos (Pucci y Pucci, 2003; 
Riis et al., 2003). Los cambios de pH de los suelos generan carga en la membrana de 
las bacterias que, de esta manera, migran hacia uno de los electrodos dependiendo 
del valor de pH (Suni y Romantshuk 2007). A pH 7 o mayor se genera una carga 
negativa en la membrana que produce una migración de los microorganismos en 
dirección al ánodo (Deflaum y Condee 1997), si bien la velocidad en medios acuosos 
es rápida, 5 cm.h-1, en suelos es menor, cayendo este valor a 5 cm cada 6 h. Cuando 
el pH es de 5,5 o menor, se modifica la carga de la membrana, que es positiva, 




superficiales que poseen las membranas bacterianas hace difícil poder predecir el 
comportamiento de estas con los parámetros biofísicos (Bayer y Sloyer, 1990). Esto se 
explica porque la composición de los polímeros de las bacterias contiene grupos 
carboxílicos, sulfatos, fosfatos o aminos, por lo que posee grupos ácidos y básicos 
dando una superficie anfotérica que posee carga negativa a pH alto y carga positiva a 
pH bajo.  
 
Temperatura del suelo  
 
La temperatura del suelo se mantuvo en 24,3 ± 1 °C durante todo el ensayo, 
observándose una diferencia de 0,4 °C entre la región del ánodo y la del cátodo, con 
una temperatura ambiental de 24 ± 2 °C y una temperatura en el suelo del control de 
23,2 ± 1 °C. Esto indica que los cambios en la humedad en el sistema de EBR se 
debieron principalmente al flujo electroosmótico, concordando esto con otros autores 
que trabajaron con un voltaje de 0,3 V/cm (Schmidt et al., 2007).  
 
Movilidad de bacterias  
 
La identificación de las bacterias por Sherlock MIDI analizados por análisis de 
componentes principales (Fig. 5) mostró que el inicio, control y centro se encuentran 
más cerca, con identificaciones bacterianas en común. Los microorganismos 
identificados ya han sido estudiados por su capacidad de degradar hidrocarburos. Los 
microorganismos encontrados con mayor frecuencia fueron Achromobacter 
xylosoxidansdenitrificans, Bacillus simplex y Stenotrophomonasmaltophilia, 








































Figura 5. Análisis de componentes principales de la distribución de los microorganismos del 
suelo. 
 
Recuentos bacterianos  
 
Los valores de voltaje y de pH, que se mantuvieron, no produjeron un impacto en el 
desarrollo bacteriano. Los valores de pH observados son compatibles con la viabilidad 
de los microorganismos (Dibble y Batha, 1979), por eso los recuentos bacterianos se 
mantuvieron durante el tiempo que duró el experimento. Estos valores son los que se 
encuentran en suelos patagónicos (Peressutti et al., 2003; Pucci et al., 2011; Acuña et 
al., 2012).  
Los valores de los recuentos bacterianos son los que frecuentemente se encuentran 
en suelos patagónicos contaminados que favorecen la biodegradación de 
hidrocarburos provenientes de la industria petrolera. El mantenimiento del pH en 
valores aptos para los microorganismos produjo que los valores de los recuentos 
bacterianos no presentaran modificaciones, en todos los casos la caída de un 
logaritmo está dentro del error del método utilizado (Fig. 6 y 7). No se presentó una 
acumulación de las bacterias en la zona de uno de los electrodos como otros autores 





Figura 6. Recuentos de bacterias heterótrofas totales en medio AN. 
 
Biodisponibilidad de hidrocarburos y degradación  
 
La aplicación del campo eléctrico en sistemas saturados acelera la biodegradación de 
hidrocarburos poliaromáticos (PAH) como el fenantreno, debido a la movilización de 
los fluidos asociados a la electroósmosis. La mayor disminución de los hidrocarburos 
alifáticos se observó en el suelo cercano al ánodo, mientras que la mayor disminución 
de PAH se observó en la región cercana al cátodo (Tablas 1 y 2). 
 
Figura 7. Recuentos de bacterias degradadoras de hidrocarburos en medio MM-PGO. 
 




















































campo eléctrico utilizado fue capaz de aumentar la biodisponibilidad de los PAH (Wick 
et al., 2004) y de esta forma aumentó su biodegradación debido a que se metabolizan 
por oxidación. La aplicación de corriente directa aumentó de forma significativa estos 
valores, siendo mayor su efecto en el suelo cercano al cátodo. Las diferencias 
observadas en los porcentajes de biodegradación de PAH totales en el cátodo, centro 
y ánodo pueden deberse a que el flujo electroosmótico generado en el suelo no sea 
uniforme, siendo esto el resultado de que algunas secciones pueden presentar una 
presión en los poros variables, probablemente como resultado de la naturaleza 
compleja de los factores que controlan el flujo electroosmótico como ser el potencial 
zeta y el gradiente eléctrico (Niqui-Arroyo et al., 2006). 
Los hidrocarburos adheridos al suelo mostraron una mayor migración a la fase acuosa 
por la aplicación de corriente de baja intensidad (Marinez-Prado et al., 2014). Esto se 
condice con los resultados encontrados en donde se observa una mayor degradación 
de hidrocarburos poliaromáticos. 
 
 
Tabla 1.  Análisis de hidrocarburos alifáticos antes y después de la experiencia, el sistema 




Control Ánodo Centro Cátodo 
Decano (n-C10) 
545 
0 0 0 0 
Undecano(n-C11) 
1507 
503 336 0 325 
Dodecano (n-C12) 
2743 
1591 1103 0 1269 
Tridecano(n-C13) 
4191 
2411 2003 2470 2054 
Tetradecano(n-C14) 
5274 
1906 1670 2022 1738 
Pentadecano(n-C15) 
730 
418 454 1456 1229 
Hexadecano(n-C16) 
1149 
1644 826 0 915 
Heptadecano(n-C17) 
9235 
1270 1878 0 887 
Octadecano(n-C18) 
10414 






2327 2179 4805 2194 
Eicosano(n-C20) 
21347 
2039 1659 0 1768 
Pristano 
30386 
4366 670 5119 3300 
Fitano 
28570 
2680 1592 5334 2382 
Heneicosano(n-C21) 
13268 
1726 3493 2438 1382 
Docosano(n-C22) 
14613 
0 655 2870 632 
Tricosano(n-C23) 
23642 
2338 1567 5980 462 
Tetracosano(n-C24) 
18737 
5284 2714 8537 1106 
Pentacosano(n-C25) 
13899 
1777 1144 2998 729 
Hexacosano(n-C26) 
14322 
523 399 0 0 
Heptacosano(n-C27) 
9100 
1464 0 2068 0 
Octacosano(n-C28) 
2121 
0 0 0 0 
Nonacosano(n-C29) 
66 
1504 0 0 0 
Triacontano(n-C30) 
5154 
1073 0 0 0 
Alcanos Totales 
252454 
















Tabla 2.  Análisis de cromatografía gaseosa de los hidrocarburos poliaromáticos de las 
muestras al inicio y el final de la experiencia, el control es el sistema sin diferencia de potencial. 
 
Inicial 
Control Ánodo Centro Cátodo 
Naftaleno 
1275 
596 0 0 0 
2-Metilmaftaleno 
471 
283 0 0 0 
Acenaftileno 
4279 
1441 1519 1184 790 
Acenaftaleno 
576 
663 0 0 0 
Fluoreno 
12913 
598 0 0 0 
Fenantreno 
15011 
1175 883 1053 742 
Antraceno 
0 
1580 1454 2790 727 
Fluorantreno 
21497 
1309 970 2056 484 
Pireno 
7478 
1417 1185 4557 1490 
Benzo(a)antraceno 
3068 
2669 1887 4661 1350 
Criseno 
30036 
668 0 885 0 
Benzo(k)fluorantreno 
4640 
824 0 0 0 
Benzo(a)pireno 
371 
1495 0 0 0 
PAH Totales 
102142 





Por un lado, la electrocinética es un método que permite el aumento de la degradación 
de compuestos aromáticos y poliaromáticos. La utilización de puentes salinos resolvió 
el problema de las modificaciones de pH, manteniendo este en el suelo en valores 




Por otro lado, la aplicación de corriente directa en el suelo produjo movimientos de los 
géneros bacterianos en los electrodos, aumentando la velocidad de utilización 
hidrocarburos. 
Por los costos que el sistema posee, se recomendaría esta técnica para los suelos 
patagónicos después de una biodegradación previa por métodos convencionales en la 
que no se alcancen los niveles fijados por la reglamentación. La optimización de este 
proceso para la eliminación de los hidrocarburos poliaromáticos y alifáticos pesados in 
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Biorremediación y tratamientos biológicos 
 
El término inglés “bioremediation” se refiere a los tratamientos basados en sistemas 
biológicos para la limpieza de sitios contaminados. Técnicamente se utiliza el 
anglicismo “biorremediación”.  
Puede definirse la biorremediación como una tecnología de biorrecuperación de 
ambientes naturales previamente contaminados con xenobióticos, utilizando la 
capacidad metabólica de los microorganismos (bacterias, hongos, levaduras y algas) y 
algunas plantas, en presencia de oxígeno y nutrientes suministrados para acelerar los 
procesos de biodegradación natural. En síntesis es un proceso que utiliza organismos 
y sus aptitudes metabólicas para eliminar o neutralizar los contaminantes del 
ambiente. 
La biorremediación, como método para la descontaminación se basa en la digestión 
de las sustancias orgánicas por los microorganismos, sustancias que actúan como 
fuente de carbono necesaria para el crecimiento de sus células y fuente de energía 
para llevar a cabo las funciones metabólicas que requieren estos organismos para su 
crecimiento, desarrollo y multiplicación. 
Según indica la Norma IRAM 29555-1:2003 para desarrollar una técnica remediadora 
sobre estos procesos metabólicos se requiere que el medio ofrezca ciertas 
condiciones fisicoquímicas y biológicas, a saber: 
 
• Se necesita asegurar la existencia de determinadas poblaciones de 
microorganismos autóctonos con probada capacidad de utilizar los hidrocarburos 
como fuente de carbono y energía.   
• Será necesario que exista en el sistema un determinado número de aceptores de 
electrones que enzimáticamente oxiden los carbonos constituyentes de los 




• Verificar condiciones adecuadas de pH, nutrientes, temperatura, humedad, 
textura y estructura del suelo, y concentración de los contaminantes. 
 
Durante un proceso de biodegradación se produce la transformación parcial o total de 
los contaminantes orgánicos.  
Una transformación parcial genera como producto intermediario o final un compuesto 
menos tóxico que el parental. Una transformación total o mineralización genera como 
producto final dióxido de carbono y agua (procesos aerobios) o metano (procesos 
anaerobios).  
En la biorremediación de suelos y aguas contaminados se utilizan técnicas de 
tratamiento biológico de residuos como es el caso del compostaje o la bioxidación. 
El uso de tecnologías de biorremediación presenta varias ventajas respecto a otras 
técnicas alternativas para eliminar los compuestos contaminantes como son los 
tratamientos físicos o químicos tradicionales (Basco Pla y Castillo, 2014).  
 
Algunas de estas ventajas son:  
 
• tecnología de fácil aplicación;  
• los productos formados son generalmente inocuos o menos tóxicos;  
• bajos costos de instalación y operación;  
• tratamiento seguro con un mínimo riesgo a la salud y al ambiente; 
• tecnológicamente aplicable y efectiva.  
 
Como limitaciones de las técnicas biológicas con respecto a las técnicas 
fisicoquímicas debemos considerar, los tiempos biológicos, es decir, el tiempo 
necesario para alcanzar una biodegradación aceptable según las exigencias 
normativas. También puede ocurrir que durante una biorremediación se produzca una 
ralentización del proceso degradativo, sea por un enriquecimiento de los componentes 
más recalcitrantes o por una alteración en la biodisponibilidad de los contaminantes; 
sin embargo, las técnicas fisicoquímicas, pudiendo ser más rápidas en la disminución 
de la concentración de contaminantes, disminuyen o eliminan la microbiota autóctona 
del suelo y modifican sus características fisicoquímicas.   
 
Estrategias de biorremediación  
 
Las estrategias de biorremediación se agrupan en dos tipos:  




• dirigida o asistida.  
 
La biorremediación intrínseca ocurre debido a la capacidad de las poblaciones 
microbianas autóctonas para desarrollar, de forma natural y simultánea, los procesos 
de biotransformación total o parcial de los contaminantes. En este caso la participación 
del hombre es solo para el seguimiento y control del proceso.  
La biorremediación dirigida o asistida consiste en mejorar el proceso mediante la 
bioestimulación o la bioaumentación de las poblaciones microbianas, encausando o 
acelerando el proceso de biodegradación natural (Viñas y col, 2001; Nápoles, 2005).    
En la biorremediación asistida, el hombre estimula el crecimiento, desarrollo y 
multiplicación de los microorganismos endógenos por la adición de nutrientes (NO3
- o 
PO4
3-), oxígeno por laboreo o por agregado de peróxidos y agua (Viñas et al., 2001; 
Núñez, 2003). Esta estrategia se aplica cuando existe población endógena en la zona 
contaminada con probada capacidad degradativa.  
La bioaumentación consiste en inocular microorganismos exógenos o endógenos 
multiplicados en laboratorio; estos microorganismos degradadores se introducen al 
sistema para complementar la población endógena existente en el suelo y en un 
número tal que colaboren en degradar una cantidad significativa del contaminante 
antes de inactivarse. 
 
Biorremediación in situ, ex situ, on site  
 
Según el modo de aplicación de las técnicas, la biorremediación puede ser: 
 
• in situ: si se realiza el tratamiento en el lugar donde se encuentra la 
contaminación. 
• Ex situ: si se realiza el tratamiento retirando los materiales del sitio contaminado 
tratándolos en una instalación fuera del lugar donde se encuentra la 
contaminación. 
• On site: es una variante del ex situ, donde el tratamiento se realiza en una zona 
lindante a la zona afectada con excavación del suelo.  
 
La biorremediación in situ no produce modificación de la estructura física del material 
para tratar. Es aplicable tanto a suelos como a acuíferos. Tiene como ventaja su 
menor costo, sin embargo es más complejo el control de la actividad biodegradativa y 




se realiza en sitios acondicionados al efecto o en plantas de tratamiento, donde se 
facilitan los controles, pero se encarece el proceso.  
 
Microorganismos biorremediadores   
 
Estos microorganismos, que se encuentran ampliamente distribuidos en la naturaleza, 
poseen la capacidad de utilizar diferentes compuestos tóxicos (xenobióticos) como 
fuente de carbono, sin embargo su densidad poblacional es limitada en sitios no 
contaminados y se incrementa en ambientes impactados por un contaminante (Núñez, 
2003; Madigan et al., 2004).   
Entre los organismos vivos que se utilizan en las tecnologías de biorremediación, las 
bacterias representan el grupo microbiano más activo por su variedad de géneros y 
especies y por la versatilidad metabólica que poseen. Las poblaciones mixtas, 
denominadas consorcios o cohortes microbianas, demuestran mayor acción 
biodegradativa por sus actividades especializadas y por la acción cooperativa de la 
población mixta. Los géneros bacterianos degradadores de xenobióticos más comunes 
tanto en suelos como en aguas son: Alcaligenes, Arthrobacter, Bacillus, Nocardia y 
Pseudomonas spp. (Leahy y Colwell, 1990).  
En la tabla siguiente se reportan los microorganismos aislados en suelos 
contaminados con hidrocarburos localizados en la cuenca neuquina, en el noroeste de 
la provincia de Río Negro (Altamirano y Pozzo Ardizzi, 2000).  
 
Genero Especie Origen 
Micrococcus roseus Suelo contaminado 
 sedentarius Suelo contaminado 
 varians Suelo contaminado 
 spp. Suelo contaminado 
Sphingomonas paucimobilis Suelo contaminado 
Pseudomonas vescicularis Rizosfera de gramínea 
 
Las especies identificadas corresponden a tres géneros diferentes: Micrococcus sp., 
Sphingomonas sp. y Pseudomonas sp. que son conspicuos en ambientes naturales 
tanto en suelo como en agua.  
Las bacterias pertenecientes al género Pseudomonas son bacilos rectos o curvos, 
gram negativos, no esporulados, cuyo tamaño oscila entre 0,5 y 1 μm de ancho por 1,5 
y 4 μm de largo, no poseen vainas ni apéndices. Su metabolismo es respiratorio, 




otros, como único dador de electrones. Asimismo pueden emplear el NO3
- como 
aceptor de electrones en anaerobiosis. La prueba de oxidasa es generalmente positiva 
y catalasa lo es siempre.   
El género Sphingomonas, comparado con Pseudomonas putida, P. fluorescens y P. 
aeruginosa, presenta mayor especificidad y velocidad de degradación frente a 
diferentes hidrocarburos aromáticos polinucleares, así como también se ha detectado 
su capacidad de producir bioemulsificantes.  
La cepa aislada de los suelos regionales e identificada como Sphingomonas 
paucimobilis, citada previamente como Pseudomonas paucimobilis, ha sido reportada 
por su capacidad de mineralizar fenantreno, fluorantreno, xileno, tolueno, bifenilos, 
salicilato y hasta pesticidas como el lindano.  
Respecto de Pseudomonas vesicularis ha sido aislada a partir de superficies de 
mármol expuestas al exterior durante años; se demostró asimismo que esta especie 
es capaz de crecer en concentraciones altas de plomo (hasta1500 ppm de Pb3O4).  
Los microorganismos pertenecientes al género Micrococcus poseen células esféricas, 
que pueden agruparse de a pares, tetradas o en forma irregular. Las colonias son 
pigmentadas. Son aerobios estrictos, su metabolismo es respiratorio con escasa o 
nula producción de ácido, y crecen bien en medios simples. La prueba de la catalasa 
es positiva, la de la oxidasa frecuentemente lo es aunque débilmente. Son 
relativamente resistentes a un reducido potencial agua, toleran bien la desecación y la 
presencia de alto contenido en sales (hasta 7,5 %), característica que comparten con 
el género Pseudomonas. Estas características son coincidentes con las del suelo del 
ambiente patagónico del que han sido aisladas las cepas reportadas (Bergey´s Manual 
of Determinative Bacteriology, 1994).  
El género Micrococcus fue previamente aislado a partir de suelos contaminados con 
petróleo a partir de muestras de suelos provenientes de una refinería y reportado por 
su capacidad de degradar hidrocarburos aromáticos policíclicos (Lebkowska et al., 
1995). Así mismo se ha descripto la capacidad de este género de vivir en altas 
concentraciones de petróleo así como la de degradar otros compuestos orgánicos 
como malatión y clorpirifos (Bieszkiewics et al., 1998). Tambien se destacan hongos 
con capacidad hidrocarburilítica pertenecientes a los géneros: Acrostalagmus, 









Factores que afectan la biodegradación   
 
Un sistema de biorremediación eficiente depende de la velocidad de biodegradación 
de los contaminantes, por ello es necesario considerar los factores bióticos y abióticos 
que lo afectan.   
• Los factores abióticos o fisicoquímicos son aquellos que se relacionan con el 
contaminante (estructura química, concentración y biodisponibilidad) y con las 
condiciones medioambientales (pH, humedad, temperatura, disponibilidad de 
oxígeno y nutrientes).  
• Los factores bióticos dependen de los microorganismos (población microbiana y 
cometabolismo). 
 
Estructura química y concentración del contaminante   
 
La biodegradabilidad de un compuesto orgánico depende de la capacidad de los 
microorganismos para usarlo como fuente de carbono, si el “sitio de acción o ataque” 
de la enzima degradativa se encuentra bloqueado (estructuras isoprenoides o 
moléculas sustituidas con grupos voluminosos -COOH o -CH3), la reacción no tendrá 
lugar, disminuyendo entonces la capacidad biodegradativa (Ercoli et al., 2000).  
Los compuestos alifáticos se degradan por sucesivas oxidaciones, pero si la molécula 
incluye sustituyentes como alcanos de cadena larga, se forman estructuras 
ramificadas estéricamente inaccesibles a la degradación. Por la misma razón, los 
compuestos alifáticos insaturados se degradan más lentamente que los saturados. Los 
compuestos aromáticos o cíclicos se degradan a partir de la ruptura del anillo. La 
incorporación de halógenos disminuye la degradabilidad por estabilización del anillo 
aromático (Viñas et al., 2001; Nápoles, 2005). El orden decreciente de biodegradación 
es, generalmente, n-alcanos > isoprenoides >aromáticos de bajo peso molecular > 





Figura 1.  Ruta metabólica de degradación de hidrocarburos por Pseudomonas aeruginosa.  
a) n-alcanos, b) naftaleno y c) tolueno. Fuente: Nápoles Álvarez, J. y Ábalos 
Rodríguez, A. 2008.  
 
 
El último paso en la degradación de n-alcanos involucra la betaoxidación y la 
degradación de aromáticos y poliaromáticos finalizan en ciclo de TCA (ciclo del ácido 








Figura 2.  Ruta o destino de los compuestos xenobióticos presentes en el ambiente. Fuente: 












Figura 3.  Ruta o destino de los compuestos xenobióticos presentes en el ambiente 
(continuación). Fuente: Nápoles Álvarez, J. y Ábalos Rodríguez, A. 2008. 
 
Biodisponibilidad   
 
El término biodisponibilidad se refiere al contacto entre el xenobiótico o contaminante y 
el sistema biológico. Según la ISO / WD 11074: "Biodisponibilidad es el grado en el 
que un compuesto químico presente en la matriz del suelo puede ser absorbido o 
metabolizado por humanos o receptores ecológicos o se encuentra disponible para la 
interacción con sistemas biológicos". (ISO 11074:2005). La biorremediación es un 
proceso oxidativo enzimático y la biodegradación de diferentes moléculas está 
condicionada a la disponibilidad del sustrato por parte de la célula microbiana. Una 
excesiva biodisponibilidad puede inducir toxicidad por alta concentración del 
contaminante en el medio.  
Una estrategia para aumentar la biodisponibilidad de los contaminantes es la 
utilización de tensoactivos sintéticos (etoxilatos, bencenosulfonatos) y microbianos 
(ramnolípidos, lipopéptidos y emulsanos). La molécula orgánica penetra al medio 






Condiciones que regulan un biosistema  
 
Condiciones ambientales: pH, humedad y temperatura   
 
El pH del sistema suelo-contaminante-microorganismos más adecuado corresponde a 
los comprendidos entre 6 y 8 unidades y el pH neutro es el óptimo. La variación del pH 
afecta a la actividad microbiana y también la solubilización y adsorción/absorción del 
contaminante. Las formas catiónicas (NH4+, Mg2+, Ca2+) son más solubles a pH ácido 
mientras que las formas aniónicas (NO3 
-, NO2 
-, PO4
3-, Cl-) son más solubles a pH 
alcalino.  
La humedad puede condicionar de forma severa la biodegradación, el exceso de 
humedad genera procesos anaeróbicos, la escases retarda el proceso por disminución 
de actividad y muerte de las células microbianas. El nivel óptimo de humedad depende 
de las propiedades de cada suelo, el tipo de contaminación y si la biodegradación es 
aerobia o anaerobia. El agua actúa como medio de transporte a través del cual los 
nutrientes y el oxígeno son movilizados hasta el interior de las células. Es conveniente 
mantener una humedad alrededor del 60 % de la capacidad de campo. 
La temperatura influye en la velocidad de degradación, dependiendo del tipo de 
microorganismo. Las temperaturas más adecuadas se encuentran entre 15 ºC y 45 ºC 
(microorganismos mesófilos) aunque se han descripto algunos trabajos de 
biorremediación con microorganismos termófilos extremos y psicrófilos (Feitkenhauer 
et al., 2003).   
La velocidad de degradación aumenta con la temperatura, por lo que un incremento de 
esta es útil, pero no debe superar los 40 ºC pues ocurre una disminución de la 
actividad microbiana por desnaturalización enzimática y se produce una selección 
poblacional hacia especies resistentes a las altas temperaturas (Semple et al., 2001).   
 
Disponibilidad de oxígeno   
 
La biodegradación ocurre por las reacciones de óxido–reducción de la cadena 
respiratoria para la obtención de energía. La cadena se inicia con el sustrato orgánico, 
externo a la célula, que actúa como dador de electrones. Los aceptores de electrones 
utilizados por los microorganismos son oxígeno, ion nitrato, hierro (III), ion sulfato y el 
dióxido de carbono. Cuando el oxígeno es utilizado como aceptor final de electrones 
los procesos de biodegradación son de tipo aerobio, no obstante la vía anaerobia 





Sustrato + O2           biomasa + CO2 + H2O 
 
Si se utiliza otro aceptor diferente del oxígeno los procesos de biodegradación son de 




2-,Fe3+,Mn4+,CO2)         biomasa+CO2 + (N2,S2+,Fe
2+,Mn2+, CH4) 
 
Considerando la vía de degradación aerobia, es común la oxidación a través de 
enzimas oxigenasas, a intermediarios que se incorporan fácilmente al ciclo de Krebs. 
La degradación anaerobia de compuestos aromáticos implica la ruptura de los dobles 
enlaces del núcleo aromático. El proceso ocurre en tres etapas: activación del 
sustrato; ataque enzimático (mediante reductasas) de los intermediarios activados y 
conversión de los compuestos no cíclicos (como resultado de la ruptura del anillo) en 
metabolitos centrales.  
Los compuestos aromáticos pueden ser oxidados a CO2 por cultivos de bacterias por 
respiración anaerobia (ejemplo: NO3
- o SO4
2- por Pseudomonas o por bacterias 
fototróficas). En cambio las bacterias metanogénicas degradan los compuestos 
aromáticos en cultivos mixtos (Leahy y Colwell, 1990; Maier et al., 2000).    
 
Concentración de nutrientes   
 
El metabolismo microbiano requiere de fuentes de macronutrientes: carbono, 
nitrógeno, fósforo y potasio. El carbono es el elemento más importante por su rol en la 
nutrición y representa aproximadamente el 50 % de la masa seca de una célula. Los 
microorganismos son capaces de emplear desde las formas más oxidadas (CO2) hasta 
complejos polímeros de alto peso molecular, incluidos compuestos tóxicos. Los 
organismos autótrofos usan CO2 y los organismos heterótrofos emplean compuestos 
orgánicos como fuente de carbono.  
Los compuestos orgánicos suministran el carbono para las estructuras celulares y son 
la fuente de energía metabólica, así muchos organismos obtienen simultáneamente 
carbono y energía de la misma sustancia, otros necesitan una fuente de energía 
adicional a la fuente de carbono. 
El nitrógeno interviene en la síntesis de aminoácidos y enzimas; se requiere en 
grandes cantidades porque constituye alrededor del 10 % de la masa seca de la célula 
(como parte de proteínas, ácidos nucleicos, polímeros de la pared celular, etc.). La 
fuente preferida de nitrógeno es el amonio porque entra directamente al metabolismo y 




En la biorremediación de ecosistemas terrestres se ha demostrado que la utilización 
de la fuente nitrogenada es muy rápida. Los suelos no alcanzan a cubrir todas las 
necesidades metabólicas y deben ser incorporados fertilizantes agrícolas en forma de 
urea o sulfato de amonio y nitratos. El fósforo interviene en la formación de 
compuestos energéticos celulares que se utilizan en los procesos de síntesis y 
degradación y es suministrado generalmente como fosfato. Las fuentes de fósforo más 
utilizadas en cultivos de bacterias son K2HPO4, KH2PO4, Na2HPO4, NaH2PO4 o 
mezclas de ellas. La dosificación de nitrógeno y fósforo se realiza en función de la 
concentración de carbono, en una relación C:N:P 100:10:1 (Viñas et al., 2001; 
Nápoles, 2005). Sin embargo, el uso excesivo de nutrientes inorgánicos puede inhibir 
los procesos de biodegradación.  
 
Población microbiana   
 
La población microbiana es el elemento condicionante para que ocurra el proceso de 
biodegradación. Se requiere la existencia de una población microbiana adaptada al 
medio, que posea los enzimas necesarios para catalizar las reacciones de 
degradación.  
Los microorganismos pueden degradar los contaminantes en forma de cultivos puros, 
mixtos o consorcios que generalmente resultan más eficientes que un cultivo puro. En 
los consorcios se establecen interacciones complejas entre las especies microbianas, 
por ejemplo, en una mezcla de poblaciones microbianas, los consumidores primarios 
inician el proceso de degradación y los consumidores secundarios utilizan los 
productos metabólicos de los primeros para degradarlos, además pueden facilitar el 
crecimiento de los primarios, suministrándoles productos metabólicos (como factores 
de crecimiento), eliminando tóxicos mediante cometabolismo. La adaptación o 
aclimatación de una comunidad microbiana a un contaminante dado, determina la 
rapidez con la que el compuesto puede ser transformado y mineralizado (Alexander, 
1994; LaGrega et al., 2001).  
 
Esta adaptación puede ocurrir por tres mecanismos: 
• inducción o depresión de enzimas específicos, 
• cambios genéticos que deriven en nuevas capacidades metabólicas, o 
• enriquecimiento selectivo de microorganismos capaces de transformar un 





Este mecanismo es ampliamente utilizado en la obtención de consorcios microbianos 
degradadores de xenobióticos complejos. El tipo de contaminación influye 
notablemente en las características de la comunidad microbiana. 
El cometabolismo es el proceso a través del cual algunos componentes orgánicos, que 
los microorganimos no pueden degradar como única fuente de carbono, son 
transformados en presencia de otro sustrato (co-sustrato) natural adicional, por 
ejemplo azúcares. En hábitats naturales puede suceder la co-utilización simultánea por 
bacterias aerobias heterótrofas de muchos sustratos diversos (Bordons y Constantin, 
1999; LaGrega et al., 2001).   
El tratamiento de suelos contaminados con hidrocarburos requiere una concentración 
mínima de microorganismos hidrocarburolíticos de 103 a 104 UFC/g suelo y de 
microorganismos heterótrofos totales de 105 a 106 UFC/g de suelo. Si esta masa 
crítica no fuera suficiente se pueden incorporar microorganismos al suelo mediante 
inoculación o bioaumentación. También se puede lograr un incremento importante 
estimulando la población microbiana existente por incorporación de nutrientes 
(Solanas, 2002).   
 
 
Métodos de biorremediación aplicables a la remediac ión de suelos 
contaminados con hidrocarburos 
 
Sistemas de biorremediación de suelos   
 
La rehabilitación de suelos contaminados con petróleo y el tratamiento de los diversos 
residuos que produce la actividad petrolera, aplicando el tratamiento de 
biorremediación por estimulación asistida de la actividad hidrocarburolítica de los 
microorganismos nativos, ha demostrado ser un método ecológicamente sustentable 
que minimiza el compromiso ambiental que originan otros métodos de restauración y 
tratamiento. 
Los ambientes contaminados por derrames o volcado de efluentes con hidrocarburos y 
el tratamiento de residuos de la actividad industrial en general y de la petrolera en 
particular reportan presencia de concentraciones variables de grasas y aceites, 
gasolinas, kerosene y naftas de aviación, diésel y fueloil, residuos de fondos de 
tanques y de piletas API, derrames de crudo (livianos y pesados), mezclas de 
hidrocarburos aromáticos polinucleares (HAPs), BTEX y compuestos inorgánicos con 




La Agencia de protección ambiental de EE. UU. (USEPA) define la biorremediación 
como la manipulación de sistemas biológicos para efectuar cambios en el ambiente.  
Como ya hemos descripto, las transformaciones bioquímicas de compuestos químicos 
orgánicos por actividad metabólica de microorganismos son procesos naturales que 
ocurren en el ambiente. En un medio con suficiente disponibilidad de oxígeno, fósforo, 
nitrógeno y minerales, los sustratos orgánicos contaminantes del medio son quienes 
actúan como fuente de carbono para el crecimiento y multiplicación microbiana y son 
bioconvertidos en productos de oxidación que deberían finalmente transformarse en 
bióxido de carbono y agua. Entre las diferentes tecnologías desarrolladas, aquellas 
que se basan en biotratamientos, ya sea para remediar y rehabilitar o bien para tratar 
residuos de producción reciente, son reportadas por la Agencia como métodos de alta 
eficiencia, bajos costos relativos y mínima agresividad para el ambiente (USEPA, 
2012). 
En Argentina, nuestra Ley 24.051 Residuos Peligrosos y su Decreto eglamentario 
831/93 indica: “La generación, manipulación, transporte, tratamiento y disposición final 
de residuos peligrosos, quedarán sujetos a las disposiciones de la presente Ley”.  
Indica en su artículo 2.º: “Será considerado peligroso, a los efectos de esta ley, todo 
residuo que pueda causar daño, directa o indirectamente, a seres vivos o contaminar 
el suelo, el agua, la atmósfera o el ambiente en general”.   
La biorremediación de suelos contaminados ya sea in situ o ex situ puede realizarse 
por varios métodos, en particular nos ocuparemos del método de laboreo en suelos, 
biolabranza o “landfarming” y del tratamiento en pilas o “biopilas”. 
La Ley Nacional 24.051 Residuos Peligrosos y algunas leyes provinciales de 
tratamiento de residuos establecen una caracterización de los residuos industriales 
considerados como especiales y peligrosos y fijan normas y pautas para sus 
tecnologías de tratamiento. En el Anexo I Categorías sometidas a control, los 
materiales residuales de la actividad petrolera se encuadrarían como “Y9 Mezclas y 
emulsiones de desecho de aceite y agua o hidrocarburos y agua”. Además del perfil 
mineral del suelo extraído junto con los contaminantes podría contener alguno o varios 
de los constituyentes de desechos indicados en la lista de Y19 a Y45. 
En el Anexo II de la Ley de Residuos Peligrosos, respecto a la lista de características 
peligrosas pueden encuadrarse en el N.º de código H12 y H13. Finalmente, del Anexo 
II de la ley, podemos concluir que un biotratamiento por la metodología de 
“landfarming” se adecua a “las operaciones que no pueden conducir a la recuperación, 
reciclado, regeneración o reutilización total o parcial del residuo”. Por cuanto el 




representa una operación de eliminación que se encuadra en los términos de la Ley 
24.051 Anexo II-A-D2. 
Los productos de petróleo más ligeros (volátiles, por ejemplo, gasolina) tienden a ser 
eliminados por evaporación durante los procesos de aireación (es decir, inyección de 
aire, extracción de aire o volteo de pila o laboreo agrícola) y, en menor medida son 
biodegradados por respiración microbiana.  
Los productos de hidrocarburos de fracción media (por ejemplo, combustible diésel, 
kerosene) contienen porcentajes más bajos de volátiles; la biodegradación de estos 
productos de petróleo es más significativa que la evaporación.  
Los productos de petróleo de fracciones más pesadas (por ejemplo aceites 
lubricantes) no evaporan durante aireación por lo que en estos casos, la 
biodegradación es el mecanismo dominante que descompone estos productos de 
petróleo. Sin embargo, los componentes de petróleo de peso molecular más altos 
requieren un largo período de tiempo para degradarse. 
 
Landfarming   
 
La biorremediación de suelos por landfarming, que en algunos casos puede ser 
asistida con bioaumentación, es un proceso que básicamente implica incrementar 
drásticamente la masa microbiana del suelo mediante la adición de nutrientes o de 
microorganismos procedentes de cultivos obtenidos mediante la multiplicación en 
biorreactores de los microorganismos autóctonos. Los microorganismos se obtienen 
del suelo contaminado del lugar, en laboratorio se seleccionan los consorcios 
microbianos más adecuados según la tolerancia a sustancias inhibidoras, a la 
salinidad y a su capacidad de degradación de hidrocarburos. 
Para el caso particular de los suelos acopiados en los yacimientos hidrocarburíferos, 
se ha aplicado, con éxito, el tratamiento de biorremediación por estimulación asistida 
de la actividad hidrocarburolítica de los microorganismos nativos por la metodología de 
landfarming. Para la aplicación de biotratamientos en suelos contaminados con 
hidrocarburos se requieren las siguientes estrategias de operación y manejo: 
 
• Elección de un sitio que asegure: 
Protección de los agentes climáticos adversos (viento, temperaturas y 
lluvias). 
Aislamiento de los acuíferos y aguas superficiales. 
Facilidad de tratamiento y disposición final en ese lugar. 




Repoblamiento vegetal al final del biotratamiento.     
• Selección y multiplicación de microorganismos autóctonos para su posterior 
utilización en bioaumentaciones.  
 
Considerando estos requerimientos se recomienda la utilización de locaciones de 
pozos abandonados, canteras agotadas, o sitios previamente alterados o degradados, 
cumpliendo así un doble propósito: biorremediar los suelos y restaurar el sitio. 
El proceso complementario de bioaumentación implica incrementar drásticamente la 
masa microbiana del suelo mediante la adición de microorganismos, generalmente 
presentes en el suelo, obtenidos mediante selección y cultivo en biorreactores. Los 
microorganismos se obtienen del suelo contaminado, en laboratorio se seleccionan los 
consorcios microbianos más adecuados según la tolerancia sustancias inhibidoras, a 
la salinidad y a su capacidad de degradación de hidrocarburos. 
 
Biopilas   
 
Las biopilas, también conocidas como bioceldas o pilas de compostaje, se utilizan para 
reducir las concentraciones de los contaminantes de petróleo en suelos excavados 
aplicando el método de biodegradación. Esta tecnología implica acondicionar suelos 
contaminados en pilas (o "celdas") y estimular las actividades microbianas aeróbicas 
propias de los suelos a través de la aireación o la adición de enmiendas, nutrientes y 
humedad.  
Las biopilas se forman a partir de  pilas, preferentemente no mayor de 2 metros de 
altura, de material biodegradable, formadas por suelo contaminado y sustratos 
orgánicos en condiciones favorables para el desarrollo de los procesos de 
biodegradación de los contaminantes. Estas pilas pueden ser aireadas de forma activa 
(biopilas dinámicas), volteando la pila, o de forma pasiva (biopilas estáticas), mediante 
tubos perforados de aireación. Se estimula la actividad microbiana por adición de 
nutrientes y humedad.   
Las biopilas se diferencian del compostaje en que la cantidad de sustratos orgánicos 
añadidos a la pila es menor que en la pila de compostaje ya que el objetivo no es 
obtener compost, sino acelerar la degradación de contaminantes. La materia orgánica 
en la biopila (compost, estiércol, virutas de madera, etc.) mejora la estructura del suelo 
y favorece el proceso de biodegradación al actuar como co-sustrato. 
Las biopilas son similares a landfarms ya que ambas metodologías se realizan sobre 
el terreno, utilizan sistemas de aireación para mejorar el aprovechamiento del oxígeno 




degradan los componentes de petróleo. Mientras que un landfarming se airea por 
laboreo agrícola, las biopilasreciben aireación por inyección/extracción a través de 
tuberías perforadas a lo largo de la pila o simplemente por volteo con máquinas 
adecuadas.  
El sistema de biopilas alargadas es más económico y sencillo. En estas, el material se 
apila en camellones alargados y la aireación se realiza mediante el mezclado manual o 
mecánico, proceso que a su vez permite homogeneizar la temperatura. El mezclado 
de la pila proporciona una mayor distribución y facilita la biodegradación de los 
contaminantes porque facilita la homogenización de los nutrientes, agua, aire, 
contaminantes y microorganismos. 
Las biopilas estáticas no necesitan mezclarse mecánicamente ya que la aireación y la 
homogeneización del calor se lleva a cabo por medio de un sistema de inyección 
(compresor) o extracción (vacío) de aire mediante tubos colocados en la base 
alineados paralelamente a lo largo de la pila.  
Tanto biopilas como landfarms han demostrado ser probadamente eficaces para 
reducir las concentraciones de casi todos los componentes de los productos de 
petróleo que se encuentran normalmente en los sitios contaminados por las 
actividades del downstream.  
Un plan de acciones correctivas que proponga el uso de la biorremediación 
(landfarming o biopilas) como método para subsanar suelos contaminados con 
petróleo debe considerar la aplicabilidad del método evaluando los tres pasos que se 
indican a continuación.  
Paso 1. Evaluación de la efectividad. Permite identificar el suelo, el contaminante, y 
los factores climáticos que contribuirán a la eficacia del biotratamiento y 
compararlos con parámetros de operación aceptables.  
Paso 2. Evaluación del diseño del sistema. Permitirá determinar si se ha definido 
correctamente los parámetros de diseño, si se han especificado los parámetros de 
diseño y si el diseño de construcción es compatible con las prácticas estándard.  
Paso 3. Evaluación de la operación y plan de monitoreos. Acciones que son 
esenciales para evaluar la eficacia de los biotratamientos. Estos controles 
permitirán monitorear la puesta en marcha y la operación del sistema a largo plazo 









Evaluación de la eficacia de los biotratamientos   
 
La eficacia de un sistema de biorremediación depende de los parámetros que se 
agrupan en tres categorías, características del suelo, características de los 
contaminantes y condiciones climáticas, y se muestran en la tabla siguiente:  
 
Parámetros de control para evaluar la eficiencia de  un biotratamie nto  
Características del suelo 
Características de los 
contaminantes 
Condiciones climáticas 
• Densidad de la población 
microbiana 
• pH del suelo 
• Contenido de humedad 
• Temperatura del suelo 
• Concentración de 
nutrientes 
• Textura del suelo 
 
• Volatilidad 




• Temperatura ambiente 
• Precipitaciones 
• Vientos 
• Humedad relativa 
 
Operativamente, se deben identificar los parámetros que se apartan de los intervalos 
eficaces que se proporcionan y se debe comprobar que el diseño del sistema y las 
especificaciones de funcionamiento propuestas compensen cualquier condición de 
sitio no adecuada. 
 
Características del suelo 
 
Densidad de la población microbiana 
  
El suelo normalmente contiene gran número de microorganismos diversos incluyendo 
bacterias, algas, hongos, protozoos y actinomicetos. En suelos bien drenados, que son 
más adecuados para los biotratamientos, estos organismos son generalmente 
aeróbicos. Los suelos agrícolas poseen una importante población autóctona de 
microorganismos, sin embargo, suelen realizarse aplicaciones de microorganismos 
cultivados (bioaumentación) o enmiendas orgánicas como estiércol animal, viruta de 
madera, material vegetal chipeado, etc. La incorporación de estiércol sirve para 
aumentar la población microbiana y proporcionar nutrientes adicionales.  
Los microorganismos requieren nutrientes inorgánicos como nitrógeno y fósforo para 
promover el crecimiento celular y mantener los procesos de biodegradación; estos 




generalmente se deben agregar como fertilizantes agrícolas para mantener las 
poblaciones bacterianas. El proceso metabólico utilizado por los microorganismos para 
producir energía requiere un aceptor terminal de electrones (ATE) para oxidar 
enzimáticamente la fuente de carbono a dióxido de carbono.  
Los microorganismos se clasifican según la fuente de carbono y la fuente de ATE que 
utilizan para llevar a cabo sus procesos metabólicos. Los microorganismos que utilizan 
compuestos orgánicos como su fuente de carbono (por ejemplo, los componentes de 
petróleo y otros compuestos orgánicos naturales) son denominados heterótrofos; 
aquellos que usan compuestos de carbono inorgánico (por ejemplo, dióxido de 
carbono) son autótrofos. Las bacterias que utilizan oxígeno como su ATE son 
aeróbicas; aquellas que usan un compuesto distinto del oxígeno, (por ejemplo, nitrato, 
sulfato) son anaerobias; y aquellas que pueden utilizar ambos, el oxígeno y otros 
compuestos como ATE son facultativas. Para biodegradar productos del petróleo solo 
los microorganismos que son aeróbicos (o facultativos) y heterótrofos son importantes 
en el proceso de degradación.  
Con el fin de evaluar la presencia y actividad de una población microbiana autóctona 
para una degradación de los contaminantes de petróleo, se deben realizar análisis de 
laboratorio en muestras de suelo del sitio, que, como mínimo, deben incluir recuentos 
en placa de bacterias heterótrofas totales (unidades formadoras de colonias (UFCs) 
por gramo de suelo seco al aire). Las densidades de población microbiana de suelos 
en un rango típico van del orden de 104 a 107 UFC/gramo de suelo.  
Para que el sistema suelo-contaminante-microorganismos sea eficaz el recuento de 
heterótrofos mínimo deberán ser 103 UFC/gramo o superior. Un recuento en placa 
inferior a 103 podría indicar la presencia de concentraciones tóxicas de materia 
orgánica o inorgánica. En estos casos, el suelo debe ser acondicionado para reducir 
las concentraciones de sustancias tóxicas y aumentar la densidad de población 
microbiana. Si la densidad poblacional es baja e insuficiente, la población puede 
incrementarse agregando microorganismos comerciales o cultivados ad hoc 
(bioaumentación). 
La tabla siguiente ilustra la relación entre el recuento microbiano y la efectividad del 














>1000 UFC/g suelo seco 
 
<1000 UFC/g suelo seco 
Generalmente efectivo. 
 
Puede ser efectivo, pero necesita 
profundizar las pruebas de toxicidad para 
verificar condiciones tóxicas. 
 
pH del suelo   
La tabla siguiente resume el efecto del pH del suelo sobre la efectividad del 
biotratamiento. El pH del suelo debe estar dentro del rango de 6 a 8, con un valor 
óptimo de aproximadamente 7 (neutral) para estimular el crecimiento bacteriano. 
Suelos con valores de pH fuera de este rango deben corregirse antes de la operación. 
Puede considerarse la adición de cal para elevar el pH o añadir azufre elemental para 
bajarlo. También se pueden inyectar soluciones líquidas durante la operación de riego 
para ajustar el pH. 
pH del suelo y efectividad de un biotratamiento  
pH del suelo (anterior a la 







Requiere agregado de correctores de 
pH para alcanzar el rango efectivo. 
 
Si el pH del suelo es inferior a 6 o superior a 8, debe asegúrese de que los ajustes de 
pH, y que el plan de operaciones incluya monitoreo y corrección del pH. 
 
Contenido de humedad   
 
Los microorganismos del suelo requieren condiciones de suelo húmedo para su 
crecimiento y desarrollo. Una humedad excesiva restringe la circulación de aire a 
través del subsuelo y con ello reduce la disponibilidad de oxígeno, que es esencial 
para procesos metabólicos bacterianos aeróbicos. En general, los suelos deben estar 
húmedos, pero no mojados. El rango ideal para la humedad del suelo es de entre el 40 
y el 80 % de la capacidad de retención de agua (capacidad de campo) del suelo o 




Periódicamente, debe agregarse agua porque los suelos pierden humedad por 
evaporación debido a las operaciones de aireación. El diseño constructivo debe incluir 
drenajes especiales en las celdas de landfarming o cobertura de las biopilas. 
 
Humedad del suelo y efectividad de  un bio tratamiento  
Contenido de humedad del suelo  Efectividad  
40 %>capacidad de campo<85 % 
 
Capacidad de campo<40 % 
 
 
Capacidad de campo>85 % 
Efectivo. 
 
Requiere riego para mantener óptimo 
crecimiento microbiano. 
 
El diseño constructivo debe incluir drenajes 
especiales o cobertura de la biopila. 
 
 
Temperatura de suelo 
  
La tasa de crecimiento microbiano es función de la temperatura. La actividad 
microbiana del suelo se reduce significativamente a temperaturas por debajo de los 10 
ºC. La actividad microbiana de la mayoría de los microorganismos responsables de la 
biodegradación de hidrocarburos de petróleo disminuye a temperaturas superiores a 
45 ºC.  
La temperatura del suelo varía con la temperatura ambiente, por eso en determinados 
períodos del año disminuye la tasa de crecimiento microbiano y, por tanto, disminuirá 
la degradación del contaminante. Cuando la temperatura ambiente retorna al rango de 
crecimiento, se restaura gradualmente la actividad microbiana.  
En climas fríos, las temperaturas de operación óptimas suelen darse por períodos de 7 
a 9 meses. En regiones cálidas, la temperatura óptima para la operación de la biopila 
puede durar todo el año.  












Temperatura del suelo y efectividad de un biotratam iento  
Temperatura del suelo Efectividad  
10 ºC>temperatura del suelo<45 ºC 
 
10 ºC<temperatura del suelo>45 ºC 
Efectivo. 
 
Generalmente inefectiva, la actividad microbiana 
decrece cuando la temperatura ambiente se hace 
extrema. 
El diseño constructivo debe incluir sistemas de 
calentamiento o enfriamiento o bioaumentación con 
bacterias activas a temperaturas extremas. 
 
Concentración de nutrientes   
 
Los microorganismos requieren nutrientes inorgánicos que pueden estar disponibles 
en cantidades suficientes en los suelos del sitio, pero frecuentemente se deben 
agregar a los suelos del biosistema; sin embargo, cantidades excesivas de ciertos 
nutrientes (fosfato y sulfato) pueden reprimir el metabolismo microbiano.  
La proporción de carbono: nitrógeno: fósforo, típica y necesaria para una efectiva 
biodegradación, guarda las relaciones: 100:10:1 a 100:1:0.5 dependiendo de los 
componentes específicos y de los microorganismos involucrados en el proceso de 
biodegradación. 
El contenido de nitrógeno y fósforo disponible propio del suelo se determina por 
análisis químicos de muestras de suelo impactado y responde a técnicas analíticas de 
análisis agrícolas para determinar la fertilidad del suelo. Estas concentraciones se 
deben comparar con los requerimientos de nitrógeno y fósforo calculados a partir de 
las concentraciones recomendadas para el proceso de biodegradación.  
Una concentración conservadora del nitrógeno y fósforo requeridos para la óptima 
degradación de los productos de petróleo puede calcularse suponiendo que la masa 
total de hidrocarburos en el suelo representa la masa de carbono disponible para 
biodegradación. Esta simplificación es válida porque el contenido de carbono de los 
hidrocarburos de petróleo comúnmente encontrados en sitios contaminados es de 
aproximadamente el 90 % en peso de carbono. Si se deben realizar adiciones de 
nitrógeno, deben hacerse en forma dosificada porque la cantidad y el tipo de nitrógeno 








Textura   
 
La textura de suelo afecta a la permeabilidad, al contenido de humedad y a la 
densidad del suelo, en consecuencia, condiciona a la distribución de oxígeno, a la 
disponibilidad de nutrientes y al contenido de humedad. 
 
 
Biotratabilidad   
 
Los estudios de tratabilidad permiten descartar que la toxicidad del contaminante o las 
condiciones del suelo natural impidan la actividad biológica.  
Los estudios de biotratabilidad se llevan a cabo en laboratorio y deben planificarse 
para que los parámetros evaluados sirvan para diseñar e implementar el sistema 
constructivo y operativo de la celda de landfarming o de la biopila. Si estos estudios no 
demuestran aptitud, se necesitarán estudios piloto antes de realizar el tratamiento en 
gran escala. Si, el suelo, los contaminantes y las características climáticas 
corresponden al rango de efectividad para el biosistema y los estudios de 
biotratabilidad confirman la aplicabilidad del método se procede a diseñar el sistema a 
gran escala.  
 
Estos estudios deben proporcionar datos sobre:  
• Biodegradabilidad de contaminantes.  
• Capacidad de los microorganismos indígenas para degradar los contaminantes. 
• Condiciones de crecimiento óptimo.  
• Tasas de biodegradación y  
• Requerimiento de nutrientes naturales y minerales.  
 
La caracterización de las propiedades físicas y químicas de los suelos para tratarse 
por biorremediación constituyen la línea de base o datos iniciales. 
La tabla siguiente reporta análisis físicos y químicos a realizar sobre muestras de 










Parámetros físicos y químicos para estudios de biot ratabilidad  
Parámetro  Propiedades que mide  
Toxicidad del suelo 
 
 






Biodegradabilidad del contaminante 
Tipo y concentración del o los contaminantes, 
metales pesados presentes, pH. 
 
Granulometría, contenido de arcillas, 
contenido de humedad, porosidad, 
permeabilidad, densidad aparente. 
 
Nitratos, fosfatos, aniones y cationes. 
 
Concentración de C orgánico total (COT), 
volatilidad, estructura química. 
 
Los resultados analíticos permiten determinar calidad y concentración de 
contaminantes en los suelos; evaluar la concentración inicial de los contaminantes 
presentes en las muestras iniciales, para que pueda evaluarse evolución de la 
concentración; determinar si los macronutrientes (nitrógeno y fósforo) están presentes 
en concentraciones requeridas para sustentar los niveles incrementales de actividad 
microbiana y finalmente, evaluar parámetros que pueden promover o inhibir el 
crecimiento microbiano. 
 
La degradación, simulada en un mesocosmo (escala de laboratorio), se mide por la 
reducción de la concentración de contaminantes y los cambios en la población 
microbiana y otros parámetros de seguimiento en función del tiempo. Una evaluación 
del biotratamiento puede incluir los siguientes tipos de estudios: 
• Control de actividad microbiana: mide la velocidad a la que los microorganismos 
existentes pueden degradar a los contaminantes en condiciones aerobias sin la 
adición de nutrientes suplementarios.  
• Ajuste de nutrientes: permiten calcular la proporción óptima C:N:P para alcanzar 
velocidades de degradación máximas en ensayos preparados con diferentes 
concentraciones de nutrientes.  
• Necesidad de inoculación o bioaumentación: los ensayos se inoculan con 
consorcios o bacterias biodegradadoras y se analiza para determinar si 
efectivamente aumentan la tasa de degradación. 
• Ensayos de control (blancos): permiten medir la velocidad de degradación 
debido solo a procesos fisicoquímicos del suelo (abióticos). Permiten comparar 




Luego de haber comprobado, en escala experimental, que el biotratamiento será 
potencialmente eficaz, se procede a diseñar el sistema para aplicar. 
 
Diseño y plan operativo   
 
La norma IRAM (29594) sobre tratamiento de suelos contaminados con productos y 
residuos de la industria hidrocarburífica está dividida en 2 partes; la primera es sobre 
tratamiento biológico del suelo (landfarming) y la seguda parte es sobre el tratamiento 
biológico en pilas (biopilas). Esta norma proporciona una guía para la aplicación de 
tratamientos biológicos en suelo para reducir el contenido de hidrocarburos y otros 
contaminantes orgánicos asimilables y brinda las condiciones adecuadas para corregir 
y prevenir impactos ambientales, incidentes y enfermedades profesionales derivadas 
de la actividad. Estas normas orientan sobre los requisitos de diseño para conducir 
estas operaciones de remediación, a saber:  
Requisitos de espacio. Una celda de landfarming generalmente no debe superar los 40 
cm de altura, o sea la profundidad de trabajo de las herramientas de laboreo, rastras o 
cinceles. La superficie necesaria puede determinarse dividiendo la cantidad de suelo 
para ser tratado por la altura de la celda. Si se trata de biopilas, la altura típica varía 
entre 1 y 3 metros, según la herramienta de volteo que se utilice. Alrededor de la 
biopila será necesaria un área de terreno adicional para el acceso y tareas de 
acondicionamiento y volteo; la longitud y ancho de una biopila generalmente se 
establece por el método de aireación que se aplique, volteando manualmente los 
suelos, con máquinas viales o con hileradoras especiales para este fin. En general, las 
biopilas no deberían exceder de 2 a 3 m de ancho.  
Diseño de las celdas o biopilas. Las celdas se diseñan en función del área disponible 
para realizar la operación, respetando prioritariamente la altura. Generalmente está 
determinado por la superficie de terreno disponible. El sistema puede incluir una o 
varias celdas o biopilas. 
Sistemas de control de escurrimientos. Son necesarios para evitar la saturación de la 
zona de tratamiento o el lavado de los suelos; debe controlarse el ingreso de 
escorrentías, construyendo muros de tierra o zanjas de guarda para desviar el flujo de 
agua. El egreso de aguas de escorrentía se puede controlar por desviación dentro de 
la zona de tratamiento a una pileta de captación. 
Control de dispersión y voladuras. Se construyen las celdas y las biopilas con 
pendientes adecuadas en sus lados; y se riega periódicamente para minimizar 




Ajuste de pH, riego y suministro de nutrientes. Se aplican abonos sólidos, calcáreo o 
cal, en los suelos previo a la construcción de la celda o biopila, y durante el proceso se 
aplican nutrientes líquidos, agua y soluciones por riego (fertirrigación). La composición 
de nutrientes y soluciones o sólidos para control de pH se establecen a partir de los 
estudios de biotratabilidad y la frecuencia de su aplicación se modifica durante la 
operación según sea necesario a consecuencia de los monitoreos programados. 
 
Seguridad del sitio. Se recomienda cercar el sitio de tratamiento. 
Tareas y operación de una celda 
• Una vez conformada la celda efectuar tareas de laboreo del material para 
homogeneizar, particular y airear. 
• Realizar el muestreo inicial pretratamiento. 
• Determinar mediante análisis fisicoquímicos los parámetros de pretratamiento. 
Elaborar un informe inicial del estado de la celda. 
• Desarrollar cultivos de consorcios microbianos autóctonos para la inoculación 
de microorganismos (bioaumentación). 
• Realizar sucesivos laboreos del suelo con herramientas agrícolas. La 
frecuencia recomendada es mensual. 
• Efectuar muestreos y análisis fisicoquímicos trimestrales. Elaborar informes de 
avance. 
• Verificar de finalización del proceso de landfarming por cumplimiento de los 
objetivos de remediación, realizar análisis finales del material e informe final del 
tratamiento. 
• Solicitar la licencia ambiental de cierre de remediación. 
• Proceder a la disposición final del material biorremediado (si corresponde) y 
proceder a la restauración del sitio. 
Tareas y operación de una biopila 
• Una vez conformada las biopilas, efectuar tareas sobre el material para 
homogeneizar, particular y airear. 
• Realizar el muestreo inicial pretratamiento. 
• Determinar mediante análisis fisicoquímicos los parámetros de pretratamiento. 
Elaborar un informe inicial del estado de la cancha o playa de biopilas. 
• Desarrollar cultivos de consorcios microbianos autóctonos para la inoculación 
de microorganismos (bioaumentación). 





• Efectuar volteos frecuentes de las biopilas, con maquinaria ad hoc. La 
frecuencia recomendada es semanal. 
• Realizar muestreos y análisis fisicoquímicos bimestrales. Elaborar informes de 
avance. 
• Verificar la finalización del proceso de biopilas por cumplimiento de los 
objetivos de remediación, realizar los análisis finales del material y 
confeccionar el informe final del tratamiento. 
• Solicitar la licencia ambiental de cierre de remediación. 
• Proceder a la disposición final del material biorremediado y restaurar el sitio. 
 
 
Experiencias de biorremediaciones asistidas por bio aumentación 
 
En los suelos de un área hidrocarburífica de la cuenca neuqiuina sometidos a 
biorremediación se realizaron diversos aislamientos de microorganismos con probada 
actividad biodegradadora de hidrocarburos. 
Durante los diferentes trabajos de biorremediación realizados para una operadora 
regional se aislaron e identificaron hongos, algas y bacterias nativas de los suelos 
contaminados existentes en el área.  
Se identificaron seis especies bacterianas: Pseudomonas paucimobilis, Sphingomonas 
vesicularis, Micrococcus sp., M. sedentarius, M. varians y M. roseus. Dichas especies 
fueron aisladas a partir de muestras de suelo provenientes de un sitio que había sido 
destinado durante años a la disposición de agua de producción proveniente de la 
industria hidrocarburífera y luego fue sometido a rehabilitación por biotratamiento por 
landfarming (Altamirano y Pozzo Ardizzi, 2000). En suelos con petróleo, acopiados por 
largo tiempo en los repositorios de suelos contaminados, se aislaron y caracterizaron 
hongos de los géneros Aspergillus sp., Fusarium sp., Mortierella sp., Mucor sp. y 
Rhodotorula sp. En todos los cultivos aislados, se verificó una activa biodegradación 
de petróleo; de los mismos suelos se aislaron y caracterizaron algas azul verdes del 
género Botryococcus sp. (Pozzo Ardizzi et al., 1999). 
Los géneros mencionados son pobladores frecuentes de suelos y aguas sin 
contaminar. No obstante ello, han sido reportados por su capacidad de degradar 
hidrocarburos así como también fueron aislados, como en este caso, de sitios 
contaminados con diferentes compuestos orgánicos presentes en los residuos de 
petróleo. Con los microorganismos autóctonos extraídos de los suelos y residuos 




de ese yacimiento. Este inóculo constituye un consorcio microbiano para el cual la 
empresa remediadora ha desarrollado un medio de cultivo que ha permitido que se 
multiplique en escala de hasta 10.000 l. Con este cultivo de microorganismos 
endógenos se bioaumentan las celdas de landfarming y las biopilas. 
Basándose en datos bibliográficos y en la experiencia práctica se estima conveniente 
comenzar el bioproceso por landfarming con un contenido de hidrocarburos totales de 
petróleo (HPT) promedio en la celda que no supere valores de 15 a 18 %. 
En el caso de biopilas, los antecedentes existentes conjuntamente con la experiencia 
práctica indican conveniente iniciar el proceso con una concentración de HTP inferior a 
10-12 %. Contenidos de hidrocarburos mayores a estas concentraciones, requerirían 
mayor tiempo de tratamiento. 
Tanto en procesos por landfarming como por biopilas se fija como punto final de 
biotratamiento un valor de HTP < 1 %. (10.000 ppm), objetivo establecido por las 
Autoridades de Aplicación Provinciales.  
Una operación de biorremediación debe considerarse terminada cuando la curva de 
declinación HTP vs. tiempo se hace asintótica respecto al tiempo. Experimentalmente, 
para un landfarm esta situación se alcanza en un rango de concentración de HTP < 2 
%, a partir de este punto debe continuarse con fitorremediación y atenuación natural. 
En el caso del tratamiento por biopilas, la operación se considerará finalizada una vez 




El punto final de todo tratamiento de sitios y materiales contaminados debería 
acordarse previa realización de un Eco R.B.C.A. (ASTM 2205-3), Acciones Correctivas 
Basadas en Riesgo para protección de los recursos ecológicos. 
También pueden adoptarse los criterios recomendados por Canadian Council of 




El suelo en biotratamiento debe someterse al siguiente análisis: 
• Hidrocarburos Totales de Petróleo (GRO + DRO) (EPA 8015). 
• Fracción C6-C10 (GC-Capilar FID). 
• Fracción C10-C16 (GC-Capilar FID). 
• Fracción C16-C34 GC-Capilar FID). 
• Fracción > C34 (GC-Capilar FID). 
En la tabla siguiente se reportan los valores expresados en mg/kg de niveles de riesgo 
(Tier 1) para suelos superficiales establecidos por CWS. Estos valores se han 
determinado según pruebas ecotoxicológicas basadas en riesgo por fitotoxicidad. 
 


















Gruesa 130 450 400 2800 
Fina 260 900 800 5600 
Residencial 
Gruesa 30 150 400 2800 
Fina 260 900 800 5600 
Comercial 
Gruesa 310 160 1700 3300 
Fina 660 1500 2500 6600 
Industrial 
Gruesa 310 760 1700 3300 
Fina 660 1500 2500 6600 
 
Las experiencias realizadas utilizando microorganismos autóctonos de los suelos 
regionales para la degradación de hidrocarburos de petróleos en suelos se presentan 
a continuación.  
Los resultados alcanzados en el ecosistema norpatagónico, provincias de Río Negro y 
Neuquén, permiten recomendar la biorremediación como una herramienta efectiva 













Tratamiento de suelos contaminados con HC por landfarming 
Biotratamiento ex situ de suelos contaminados acopiados en repositorios 
 
 





Tratamiento por biorremediación por landfarming, 
asistida con bioaumentación de 13.500 m3 de 
suelos contaminados.  
 
Tratamiento en celdas de 900 a 12.00 m3, dentro 
de recinto de acopio y recintos vecinos. 
 
Contenido de HTP inicial promedio 90.000 ppm. 
Contenido de HTP final promedio al cierre de la 
remediación de cada lote < 10.000 ppm.  
 
Tratamiento seguido por atenuación natural en sitio 
de disposición final. 
 
Duración del tratamiento 10 a 14 meses por lote, 
según concentración promedio inicial. 
 
Suelos biorremediados 
Biotratamiento in situ de suelos contaminados en  antiguas lagunas de evacuación de efluentes 
 
Antigua laguna de evacuación de efluentes 
 
Tratamiento por biorremediación asistida en 35 ha 
de suelos contaminados, ocupados por antiguas 
lagunas de evacuación de efluentes de la actividad 
hidrocarburífera. 
 
Contenido de HTP inicial promedio 140.000 ppm. 
Contenido de HTP final promedio al cierre de la 
remediación 20.000 a 15.000 ppm.  
 







Suelos en tratamiento por landfarming 
Duración del tratamiento por landfarming, 28 
meses. 
Repoblamiento vegetal 7 años. 
 
Sitio biorremediado en restauración 
Tratamiento de suelos contaminados con HC por biopi las 
Biotratamiento ex situ de suelos contaminados acopiados en repositorios 
 
 




Tratamiento por biorremediación en biopilas, 
asistida con bioaumentación de 23.000 m3 de 
suelos contaminados.  
 
Tratamiento en biopilas de 700 a 1200 m3, dentro 
de recinto de tratamientos. 
 
Contenido de HTP inicial promedio 50.000 ppm. 
Contenido de HTP final promedio al cierre de la 
remediación de cada lote < 10.000 ppm.  
 
Tratamiento seguido por atenuación natural en sitio 
de disposición final. 
 
Duración del tratamiento 6 a 12 meses por pila, 
según concentración promedio inicial. 
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La contaminación de suelos afecta la calidad de este desde el punto de vista 
productivo y su interacción con el medioambiente. La magnitud del efecto económico y 
social que genera la contaminación de un suelo depende al menos de dos factores: la 
calidad del suelo previa a la contaminación y el tipo de contaminación a la que el suelo 
ha sido sometido. Calidad de suelo se podría definir como “la capacidad de un suelo 
para permanecer activo dentro de límites naturales o de manejo del ecosistema, de 
manera tal que permita sostener la productividad, preservar la calidad del aire y del 
agua con los que interacciona, y a la vez mantener el ambiente en condiciones que 
permita una adecuada calidad de vida del ser humano" (Soil Science Society of 
America, 1995). En cuanto al tipo de contaminación, esta puede ser muy amplia en 
cantidad y calidad, tanto para elementos orgánicos e inorgánicos. Para el caso de los 
contaminantes orgánicos e inorgánicos sería necesario definir el riesgo potencial de 
cada contaminante en particular asociado a los factores que definen la calidad del 
suelo de acuerdo a su utilidad. En este sentido, en nuestro país existe la Ley 24051 
Residuos Peligrosos que definen valores guía para múltiples contaminantes a los 
efectos de definir calidad de suelo para uso agrícola, residencial e industrial. Sin 
embargo, esos valores guía se sustentan principalmente en estimaciones de riesgo 
basadas en la concentración total del contaminante en el suelo (Sims et al., 1997), y 
no se consideran los factores y procesos que afectan la biodisponibilidad del 
contaminante, ni los cambios que esa biodisponibilidad pueda tener en el tiempo y en 
el espacio en función de las características físicas, químicas y biológicas del suelo 
contaminado y del medioambiente con el que interacciona. En relación con las 
definiciones anteriores un suelo contaminado con un sentido más agronómico podría 
ser aquel que como consecuencia del tipo de contaminación recibida ha perdido todo o 




preservación del agua y el aire en niveles adecuados para el crecimiento vegetal, 
evitar la dispersión del contaminante por disminución de su capacidad amortiguadora y 
preservar la salud humana. (Mazzarino et al., 1998). La contaminación de suelos es 
por lo tanto una actividad dinámica en el tiempo y en el espacio que, además de los 
contaminantes involucrados, depende de las características edafoclimáticas del lugar y 
de las prácticas de manejo que se apliquen a la zona contaminada para su 
remediación.  
La contaminación de suelos con hidrocarburos (HC) provenientes de la industria 
petrolera no es un tema exclusivo de la Argentina, sino que por el contrario en mayor o 
menor medida, de todos los países del mundo. Aún en aquellos que no producen 
petróleo sufren problemas de contaminación debido a que también existe 
contaminación de suelos con HC por actividades de transporte, accidentes, depósitos 
desmantelados, refinerías, estaciones de servicio, bases militares desmanteladas, etc. 
Obviamente, la explotación de petróleo y gas es la actividad que posee el mayor riesgo 
potencial de contaminación de los suelos con HC, pero a la vez tiene como principal objetivo, 
en higiene y seguridad, evitar cualquier efecto negativo sobre el medioambiente. Sin embargo y 
tal como ocurre en cualquier actividad industrial se generan residuos, que en el caso de la 
industria petrolera son el resultado de fugas o descargas accidentales de petróleo, fondos de 
tanques de almacenamiento y recortes de perforación que impactan sobre los suelos como 
producto de las operaciones de perforación, explotación, transporte, refinado y 
comercialización. En el caso de la contaminación de suelos con HC, además de la 
toxicidad propia del HC, esta puede afectar el crecimiento vegetal por disminución de 
la presión de oxígeno, aumento de la presión de HC gaseosos, disminución del 
intercambio gaseoso de la raíz, disminución del intercambio de nutrientes entre el 
suelo y la solución por encapsulado de agregados y generando adicionalmente una 
marcada deficiencia de nutrientes para el crecimiento vegetal (Mendoza et al., 2000). 
Para el tratamiento de estos residuos que contaminan el suelo existen diversas alternativas, sin 
embargo una de las más adecuadas es el tratamiento de suelos contaminados con petróleo o 
residuos de petróleo por medio de la biorremediación. Se entiende por biorremediación el uso 
de cualquier microorganismo, hongo o planta (fitorremediación) de origen natural o introducidos 
deliberadamente para consumir, degradar y descomponer los contaminantes hidrocarbonados 
a niveles aceptados por la legislación vigente, con el fin de sanear, biorremediar o rehabilitar un 
sitio contaminado. Los microorganismos degradadores de petróleo utilizan el HC como fuente 
carbonada energética y tienen la capacidad de oxidarlos, degradarlos o transformarlos en 
biomasa o en productos menos tóxicos y de esta manera removerlos del medio. La meta ideal 
y final de la biorremediación es la completa degradación de una molécula orgánica hasta 





En definitiva, debido a que la actividad petrolera y que la producción agropecuaria y 
forestal comparten en nuestro país espacios productivos, estas deben compatibilizarse 
de una manera racional y avanzar con hechos concretos que resulten ecológica y 
económicamente viables y sustentables para coexistir, preservar el ecosistema y el 
medioambiente dentro de un marco legal ágil, dinámico y factible que promueva una 
mejora de la calidad de vida. 
 
Petróleo y características de los hidrocaburos 
  
El petróleo es un compuesto bituminoso de HC de fase líquida o gaseosa existente en 
reservorios naturales. Su nombre petrolium deriva del latín petra (roca) y oleum 
(aceite). Los reservorios naturales, denominados yacimientos, pueden encontrarse a 
distintas profundidades donde el petróleo se encuentra sometido a alta presión y 
temperatura, por ejemplo: el yacimiento hidra en Tierra del Fuego se encuentra en el 
mar a unos 10 km de la costa y a 1690 m de la superficie; en Salta existe el yacimiento 
Santa Rosa a unos 5500 m de profundidad, mientras que Vaca Muerta se estima a 
una profundidad de unos 3000-3500 m de la superficie. 
En líneas generales, cuando se extrae el petróleo aflora a altas temperaturas, divido 
en tres formas básicas: gas natural, se trata de gas que no condensa a temperatura 
ambiente; condensado, es el gas que condensa a temperatura ambiente y; crudo, es la 
forma líquida. La composición del petróleo varía según el yacimiento en una relación 
H/C = 1,85 como una media generalizada. Una aproximación de su composición 
podría ser la siguiente: azufre 0,1–7,9 %, nitrógeno 0,02–1,61 %, oxígeno 0,08–1,80 
%, trazas de fósforo, trazas de metales pesados (V, Ni, Fe, Mn, Pb), agua de 
formación y agua de inyección de alta salinidad. Posee además, HC de distinto peso 
molecular y en distintas proporciones de nominados alcanos o parafinas,  icloalcanos o  
icloparafinas, alquenos u olefinas y arenos o aromáticos (<15 %). El 60 % corresponde 
a aproximadamente 295 HC diferentes y el resto a cientos de compuestos. 
En cuanto a las posibilidades de biorremediación, los HC de bajo peso molecular, 
simples ligaduras y cadenas lineales son más factibles de degradar que aquellos de 
alto peso molecular, con más de una ligaduras y cíclicos (Bulman y Jank, 1990). En 
Tierra del Fuego en piletones a cielo abierto que contenían residuos de petróleo en 
superficie con diferente tiempo de exposición se observó que en concentraciones del 
10 % el residuo con tan solo 11 meses de exposición al aire libre, con un 90 % 
compuesto con HC de C13 – C33, tuvo un efecto negativo mayor sobre la producción de 
pasto ovillo que el residuo con 6 años de exposición, con un 25 % compuesto por HC 




Mientras que en concentraciones del 1 % no hubo efecto entre residuos, pero la 
producción de pasto ovillo disminuyó un 28 % respecto del testigo sin contaminar (Fig. 
1). Los residuos compuestos por HC de alto peso molecular, con mayor tiempo de 
exposición al aire y que han perdido los HC de bajo peso molecular por evaporación y 
degradación afectan el crecimiento vegetal en menor medida que aquellos de bajo 
peso molecular. Con el tiempo, el residuo hidrocarbonado de alto peso molecular 
puede pasar a ser casi un inerte en el suelo, y en zonas áridas y con dosis apropiadas 
hasta puede promover el crecimiento vegetal por una mejor conservación de la 


























Figura 1.  Efecto del nivel de contaminación de un suelo de Tierra del Fuego por un residuo de petróleo 
con 6 años de exposición al aire libre y otro con 11 meses de exposición sobre el crecimiento de pasto 
ovillo (Dactilys glomerata). (Mendoza et al., 1998). 
 
Dentro de los HC aromáticos se encuentran los HC policíclicos aromáticos (PAHs) en 
concentraciones 1 µg/kg y hasta 10 mg/kg, que resultan ser recalcitrantes y peligrosos 
para la salud humana. Los PAHs más comunes e identificados como prioritarios por la 
Agencia de Protección Ambiental (EPA) de EUA son los siguientes: naftaleno (C10 H8), 
acenafteno (C12 H10), acenaftileno (C12 H8), fluoreno (C13 H10), fenantreno (C14 H10), 
antraceno (C14 H10), fluoranteno (C16 H10), pireno (C16 H10), benz(a)antraceno (C18 H12), 
criseno (C18 H12), benzo(b)fluoranteno (C20 H12), benzo(k)fluoranteno (C20 H12), 
benzo(a)pireno (C20 H12), dibenzo(ah)antraceno (C22 H14), benzo(ghi)perileno (C22 H12), 
indeno(1,2,3,cd)pireno (C22 H12). El criterio establecido para la remoción o tratamiento 
de estos PAHs varía ampliamente entre las distintas naciones (Wilson y Jones, 1993). 
Entre ellos, EUA, Canadá, Holanda, Alemania son los principales países en diseñar 
políticas serias para la remoción y tratamiento de los PAHs. La estructura de estos HC 




sobre sí mismos, formando verdaderos compuestos heterocíclicos. En sus estructuras, 
además de átomos de C e H, existen N, S y O, pero en mucha menor proporción. Los 
PAHs pueden ser encontrados en concentraciones considerables en sitios industriales 
asociados a producción de petróleo, gas y sustancias preservadoras de madera. La 
Organización Mundial de la Salud (1983) los ha definido como cancerígenos y 
mutagénicos. Estos PAHs son muy estables, recalcitrantes y relativamente difíciles de 
degradar en suelos contaminados, y más difíciles aún los que poseen mayor peso 
molecular y número anillos benzenicos en su estructura. En un suelo arenoso de pH 
4,5 sin tratamiento alguno (Tabla 1), y tan solo por atenuación natural el fluoranteno (3 
anillos) se degradó el 80 y 93 % respecto a su concentración inicial en 64 y 258 días 
mientras que el indeno(1,2,3,cd)pireno (5 anillos) tan solo el 17 y 23 % 
respectivamente (Ferro et al., 1997). 
 
Tabla 1.  Degradación por atenuación natural de hidrocarburos policiclicos aromáticos (PAHs) en un suelo 
arenoso luego de 64 y 258 días de contacto (Ferro et al., 1997). 
 
Hidrocarburos Inicial 64 días 258 días Degradación (%) 
(mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) 64 días 258 días 
Naftaleno 23,6 10,5 0,0 55,5 100,0 
Acenafteno 33,0 6,8 15,7 79,4 52,4 
Fluoranteno 63,7 12,4 4,2 80,5 93,4 
Pireno 85,2 33,6 11,2 60,6 86,9 
Benz(a)antraceno  4,1 4,0 1,4 2,4 65,9 
Criseno 19,6 7,3 3,9 62,8 80,1 
Benzo(b)fluoranteno 17,6 8,8 11,1 50,0 36,9 
Benzo(k)fluoranteno  8,8 5,7 3,4 35,2 61,4 
Benzo(a)pireno  13,1 9,4 5,4 28,2 58,8 
Dibenzo(ah)antraceno  2,1 2,0 0,9 4,8 57,1 
Benzo(ghi)perileno  12,0 9,2 2,9 23,3 75,8 
Indeno(1,2,3,cd)pireno  6,4 5,3 4,9 17,2 23,4 
 
 
Destinos cuantitativos de un derrame 
 
Luego de un derrame se afecta el ecosistema, pero estos efectos no son permanentes 
y el ecosistema tiende a restablecerse con el tiempo. Los destinos de los HC 
provenientes de un derrame son muy difíciles de cuantificar, pues son dependientes 
de las características del suelo, la vegetación, el clima y la posición geográfica (latitud, 




(1989) informaron que luego de un año de ocurrido un derrame, el HC retenido en el 
horizonte superficial de un suelo siguió el siguiente camino: 20 % se evaporó, 2 % se 
disolvió en el agua del suelo, 30 % se biodegradó, 3 % se degradó por fotólisis y 
reacciones químicas de diversos tipos y el 45 % restante puede quedar retenido en el 
suelo y parte se podría lixiviar a profundidades mayores y los HC livianos podrían 
alcanzar la napa freática. 
Evaporación: ocurre principalmente para los HC livianos como la Gasolina (C4-C9), con 
densidades inferiores a 1, que posee una presión de vapor de 60-105 kPa, que 
depende del lugar, de la estación y del clima. Los compuestos que se evaporan 
pueden ser más de 100, entre ellos los más volátiles son: butano, propano y los 
llamados BTEX (benzeno, tolueno, etilbenzeno y xileno). En suelos arenosos, los 
derrames de petróleo y más aún de gasolina, resultan más peligrosos que en suelos 
arcillosos por el mayor riesgo de lixiviación con posibilidades de alcanzar la napa 
freática. Justamente, una de las técnicas de biorremediación indica promover la 
evaporación por intermedio de insuflar aire, remover el suelo para mejorar la aireación 
y la ventilación, y aumentar así la presión de oxígeno y acelerar la evaporación.  
Disolución: ocurre con el agua del suelo y también en la napa freática en el caso que 
el HC la alcance. La disolución en agua del HC es baja y depende del compuesto.  
La gasolina se disuelve a razón de 50-150 mg/L, mientras que el percloroetileno 
(PCE), que es un solvente de 2 carbonos unido en doble ligadura (CCl2=CCl2), se 
disuelve nada más de 5 µg/L aproximadamente.  
Biodegradación: es muy dependiente de las características físicas, químicas y 
biológicas del suelo. La biodegradación se produce por bacterias y hongos, existentes 
en el suelo, y también por actinomicetes y levaduras. En líneas generales y 
dependiendo del clima y suelos, en superficie las tasas de degradación varían desde 
0,02 – 0,4 g HC/kg suelo/día (Bauman, 1990). El suelo alberga bacterias autóctonas 
heterótrofas que degradan HC como también otras que no lo hacen. Los primeros 15 
centímetros de un suelo pobre en nutrientes y en materia orgánica de pH 8,2 en Pico 
Truncado (Santa Cruz) alcanzó una concentración de bacterias heterótrofas totales de 
alrededor de 5 x 107 ufc/g de suelo seco antes de la contaminación, de ese total el 7 x 
102 eran degradadoras de HC. Al contaminarse el suelo con petróleo crudo, la 
concentración de bacterias heterótrofas totales se elevó a 2 x 108 y las degradadoras 
de HC aumentaron hasta 9 x 103 ufc/g suelo seco, que corresponde a un aumento 3 
veces mayor respecto a las heterótrofas totales. Además, cuando se fertilizó el suelo 
con N y P el aumento de las degradadoras de HC trepó hasta 5 x 104 ufc/g suelo seco 
(Mendoza et al., 1998). En un suelo con adecuada concentración de materia orgánica, 




entre 0,1–1 % pueden ser específicos para degradar HC, y al ponerse el suelo en 
contacto con HC, los microorganismos degradadores pueden aumentar 
sustancialmente hasta 106–108 ufc/g suelo seco (Dineen et al., 1990).  
En todos los casos las tasas de degradación en suelo son muy dependientes de: a) 
características físicas y químicas, b) fertilidad, c) microflora existente en calidad y 
viabilidad, d) temperatura, humedad y presión de oxígeno, e) características del o de 
los HC contaminantes y f) del volumen y concentración del HC en el suelo 
contaminado. Es necesario tener presente que en líneas generales, entre 0,5–1-2 % 
de petróleo en el suelo la tasa de degradación es casi independiente de la 
concentración de HC en suelo, entre 3–30 % la tasa es dependiente de la 
concentración y a mayor concentración la tasa disminuye, y entre 30–50 % de petróleo 
en peso en el suelo, la degradación prácticamente cesa. En zonas sobresaturadas y a 
una profundidad en el perfil de suelo donde el oxígeno es escaso y las raíces no llegan 
(Widdowson et al., 2005), la biorremediación cesa o es muy baja y es necesario aplicar 
técnicas especificas de remediación asistida. De esta manera y para biorremediación 
es conveniente mantener concentraciones de petróleo en suelo entre 1 % y no 
mayores al 5 %, más allá de estos valores la tasa de degradación puede disminuir 
considerablemente.  
Los géneros más importantes que degradan HC son: Bacillus, Pseudomonas (P. 
putida), Micrococuss, Thiobacillus, Spirillium y Flavobacterium, entre otras. Entre los 
hongos degradadores de HC se encuentran los géneros Aspergillus, Cladosporium, 
Fusarium, Stropharia, Penicillium, Phanerochaete, entre otros. 
 
Movimiento y retención de HC en el suelo luego de u n derrame 
 
Luego de ocurrido un derrame, además de reportarlo inmediatamente, es necesario 
cercar la zona contaminada, evaluar el riesgo ambiental y comenzar el tratamiento de 
remediación lo antes posible. En este sentido, es importante conocer el movimiento 
secuencial de los HC en el perfil de suelo para, posteriormente, aplicar los planes de 
contingencia diseñados para tales casos. Una secuencia general podría ser la 
siguiente (Hillel, 1989). 
1.- Volatilización de compuestos livianos en superficie: esto provoca la contaminación 
de la atmósfera cercana y puede ser especialmente peligrosa en días calurosos y sin 
viento porque una nube saturada de HC puede almacenarse en lugares bajos y sin 
ventilación con peligros de explosión ante acercamientos de vehículos o personas. 




3.- Escurrimiento superficial: el petróleo derramado puede acelerarse por gravedad y 
por arrastre de agua de lluvia y acumularse en depresiones del terreno. 
4.- Adherencia de los compuestos pesados en la superficie del suelo y plantas.  
5.-Hidrofobización de los primeros centímetros de suelo que queda encapsulado por el 
crudo. Inhibición del intercambio de nutrientes suelo-solución. 
6.- Infiltración lateral y en profundidad dentro de una zona no saturada de HC, 
principalmente gasolina, por su baja densidad. 
7.- Creación de una zona saturada de HC en capas superficiales. 
8.- Retención y adsorción de HC en partículas de suelo, materia orgánica y poros.9.- 
Volatilización y difusión de vapor con alta concentración de HC hacia zonas no 
saturadas (lateral y en profundidad). 
10.- Separación cromatográfica de HC livianos y pesados en el perfil del suelo. 
Livianos a mayor profundidad y pesados cercanos a la superficie.  
11.- Disolución de HC solubles en el agua del suelo. 
12.- Emulsión de HC no solubles y pesados en el agua del suelo. 
13.- Degradación química de HC en el perfil por sustancias existentes en el suelo. 
14.- Degradación biológica de HC en el perfil del suelo por micoorganismos 
degradadores. 
15.- Lavado y arrastre de HC en profundidad por agua de lluvia que puede alcanzar el 
agua subterránea. 
16.- Deposición de HC en la superficie de la napa freática. Ascenso, descenso y flujo 
lateral de HC junto con el acuífero. 
17.- Dispersión y migración de HC dentro del acuífero. 
 
Características del suelo, migración y retención de  componentes 
móviles del petróleo en el perfil 
 
Conceptualmente se sostiene que cuanto mayor es el tiempo de permanencia de HC 
móviles en el perfil de suelo mayor es la posibilidad para que el HC sea degradado y 
menor la posibilidad de alcanzar la napa freática, que es uno de los mayores peligros y 
posteriores problemas para biorremediar. Sin embargo, a mayor profundidad en el 
perfil menor es la concentración de raíces, de oxígeno y de bacterias heterótrofas que 
degradan HC que pueden disminuir considerablemente en cantidad y viabilidad. Por 
esta razón es necesario monitorear estas variables. Algunas de las características más 
importantes de un suelo que afectan la retención, migración; y de aquí la degradación 




.- Textura: la permeabilidad, difusividad y dispersión hidrodinámica son variables 
dependientes de la composición textural. Suelos con texturas finas, altos porcentajes 
de arcillas y materia orgánica tienen capacidad de retener HC que suelos de texturas 
gruesas con altos porcentajes de arena y pobres en materia orgánica.    
.- Estructura: macro, microporos y fisuras. Los macro y micro poros están asociados 
generalmente con la textura. Las fisuras que se pueden producir en suelos arcillosos 
expandibles en casos de sequías prolongadas aceleran la migración de HC en 
profundidad.  
.- Profundidad de horizontes: cuanto mayor es la profundidad de un horizonte mayor 
es su capacidad para retener HC y mayor el tiempo de permanencia del HC en el perfil 
susceptible a ser degradado. 
.- Uniformidad horizontal y vertical de las capas de horizontes: concavidades y 
depresiones y presencia de roca tanto en superficie como en horizontes 
subsuperficiales modifican la capacidad de retención de HC en el suelo. 
.- Profundidad de la napa freática: a mayor profundidad de napa, mayor es el tiempo 
de retención y degradación del HC en el perfil, y menos chances que el HC alcance la 
napa freática. 
.- Humedad, temperatura y fertilidad del suelo: además de la cantidad y capacidad de 
las bacterias degradadoras de HC en el suelo, estos tres factores juntamente con la 
difusión de oxígeno controlan la tasa de degradación biológica de HC en suelo y tienen 
una interacción positiva entre las variables (Fig. 2).   
 





























Figura 2.  Degradación de fenantreno (C14  H10) en un suelo contaminado con 1000 ug/g bioestimulado 
con H (humedad al 60 % de la capacidad de campo), A (aireado por frecuentes mezclas), N (fertilizado 






Evaluación del riesgo de la contaminación 
 
Una evaluación del riesgo ambiental luego de ocurrida la contaminación es muy 
importante para definir la potencialidad de la contaminación. Básicamente, el riesgo 
ambiental depende al menos de tres factores: a) la naturaleza y magnitud de la 
contaminación, b) el camino que seguirá el contaminante luego de la contaminación, 
ya sea por desplazamiento en superficie o migración en el perfil de suelo, y c) la 
consecuente exposición del contaminante al medioambiente, directa o indirectamente 
sobre poblaciones en general.  
Luego de reportar la contaminación, cercar el lugar, evaluar el riesgo, y realizar otras 
tareas relacionadas con el plan de contingencia, es necesario tener presente un 
concepto que, a pesar de ser reconocido y aceptado, no necesariamente es siempre 
tenido en cuenta en estas situaciones. Se trata de realizar los mayores esfuerzos para 
no remover o remover lo mínimo indispensable el horizonte superficial del suelo 
contaminado, que es precisamente donde se encuentran la mayor concentración de 
bacterias autóctonas degradadoras de HC en el suelo. Si bien se podría 
posteriormente incorporar bacterias alóctonas degradadoras de HC al suelo 
contaminado con mayor capacidad de degradación que las autóctonas, estas últimas 
se encuentran más adaptadas al ambiente del sitio contaminado y cuentan con cierta 
ventaja sobre las primeras, principalmente en términos de persistencia en el tiempo. 
Este criterio, resultaría aún más importante si posteriormente se utilizará como técnica 




La biorremediación de suelos incluye a variadas técnicas biológicas utilizadas para 
remediar suelos contaminados con HC. La biorremediación puede ser realizada in situ 
o ex situ y además puede comprender a sustancias orgánicas e inorgánicas. Además 
del tratamiento biológico, las técnicas de biorremediación más utilizadas se 
caracterizan por ser de bajo costo, suficientemente efectivas, compatibles desde el 
punto de vista ecológico y factibles de ser utilizadas con baja complejidad. Sin 
embargo, unas de las desventajas más importantes es que en algunos casos los 
tiempos necesarios para la remediación del suelo son largos. De aquí que existen 
varias técnicas denominadas de manera genérica biorremediación asistida, que 
comprende estimulaciones de la actividad microbiana para aumentar las tasas de 








Métodos de biorremediación  
 
Existen numerosos métodos de biorremediación disponibles que van desde simples a 
complejos, de bajo costo y alto costo, y pueden ser in situ y ex situ. Cualquiera sea la 
técnica utilizada para remediar, sanear, rehabilitar o biorremediar el suelo del sitio 
contaminado cuando se trata de grandes superficies o volúmenes contaminantes 
debería cumplir al menos con 2 principios básicos para que sea efectiva: ser 
económica y ecológicamente sustentable, de otra manera existen grandes 
posibilidades de fracaso durante el desarrollo del tratamiento y que este se abandone 
o no se finalice por completo. Algunas de las más utilizadas por su costo y efectividad 
son las siguientes: 
1.- Atenuación natural: estrictamente y en situaciones reales y prácticas se trata de un 
método que se realiza en el lugar (in situ) donde se produjo la contaminación, 
generalmente por derrames accidentales, siempre y cuando las condiciones del 
terreno y la magnitud y calidad de la contaminación lo permitan. Si el volumen de 
petróleo derramado y concentración final de HC en el sitio contaminado son muy 
elevadas, es posible que sea necesario emplear otro método de biorremediación. La 
atenuación natural aprovecha procesos naturales para contener la contaminación 
causada por derrames de petróleo y reducir su concentración en el suelo afectado. Se 
procede en primer lugar a un aislamiento del sitio contaminado y se monitorea en el 
tiempo la marcha de la biorremediación natural o también llamada remediación pasiva. 
Este proceso depende de las características y capacidad del suelo para degradar HC 
asociado con el clima del lugar. En todos los casos de derrame es muy importante en 
principio realizar tareas de recuperación del petróleo derramado en la superficie del 
suelo al máximo posible, tanto de aquel acumulado en concavidades naturales como 
el existente en pozos de recuperación realizados para tal fin por medio de bombeo. 
Esta tarea es muy importante y necesaria como parte del saneamiento del lugar 
contaminado y también para disminuir las concentraciones de HC en suelo a niveles 
apropiados y permitir una degradación efectiva en el menor tiempo posible. Esta tarea es 
necesaria, además, para preservar la vegetación del lugar y evitar la remoción del horizonte 
superficial del suelo donde se encuentran la mayor parte de los nutrientes, materia orgánica y 
microorganismos de suelo que sustentan la fertilidad para el crecimiento vegetal. 




crecimiento vegetal contribuirán a acelerar la remediación del sitio contaminado (Mendoza et 
al., 1998; Mendoza y Portal, 2000). En todos los casos es importante también no “planchar” el 
suelo, por el contrario dejarlo de manera rugosa para mejorar la aireación, retener humedad y 
aumentar la captación y deposición de semillas arrastradas por el viento e inclusive realizar 
surcos de poca profundidad y acelerar aún más la biorremediación por aumento de la cobertura 
vegetal del terreno (Mendoza et al., 1998).  
De todas maneras Transcurrido un tiempo de estabilización del sistema es posible 
realizar algunas labores que estimulen la degradación de HC tales como, mezclar los 
primeros centímetros del horizonte superficial contaminado, agregar nutrientes, 
estimular el crecimiento de plantas, etc. En este caso dejaría de ser atenuación natural 
estrictamente para pasar a llamarse como algunos de los casos que se mencionan a 
continuación. 
2.- Landfarming: puede realizarse en el lugar de contaminación o trasladar el suelo 
contaminado con una alta concentración de HC a otro sitio para biorremediar. Se trata 
de disponer el residuo hidrocarbonado sobre la superficie del suelo y mezclarlo con 
una capa de este de manera apropiada para diluirlo hasta una profundad variable 
como para obtener niveles de HC de hasta 5-7 % en peso y utilizar el suelo como 
biorreactor. La capa de suelo debe ser la mínima posible para alcanzar las 
concentraciones de HC deseadas. Esta técnica fue utilizada para el vaciado, tapado y 
saneamiento de piletones compuestos por residuos de petróleo y agua salina en Pico 
Truncado (Fig. 3). Los suelos de áreas petroleras en Patagonia Continental son en su 
mayoría pobres en nutrientes, con pH alcalino, bajos en contenido de materia orgánica y en 
muchos casos con alto contenido salino que agravan aún más la situación existente (Mendoza 
et al., 1998). La deficiencia de nutrientes, combinado con las bajas temperaturas y las escasas 
precipitaciones en Patagonia, hacen necesario implementar técnicas de manejo que mejoren 
las condiciones del suelo contaminado para su biorremediación. De aquí que comúnmente se 
realizan labores culturales como, mezclado y aireado del suelo para favorecer la 
degradación, y también agregados de nutrientes para estimular en crecimiento de la 
población microbiana y de vegetales en general que estimulan aún más la degradación 
de HC (Mendoza y Portal, 2000; Mendoza et al., 2001). En Cañadón Seco (Santa Cruz) 
un derrame accidental de crudo diluido con los primeros 30 cm del perfil a 
concentraciones iniciales de HC de 9,1 % y posteriormente tratado con nutrientes se 








Figura 3.  Piletón antes y después de aplicado el land farming en vías de saneamiento 
confinando el residuo en superficie que contenía residuos de petróleo (HC totales de 4,3 %) y 
agua salina expuesto al aire libre para acelerar su degradación en un suelo con pH 8,3 
(Mendoza et al., 1998).   
 
 
3.- Biopilas: es una técnica asistida y muy utilizada que se realiza en otro lugar (ex 
situ) donde el suelo fue contaminado y destinado para tal fin. La elección del lugar 
destinado para establecer las biopilas debe tener un perfil de suelo con la napa 
freática ubicada a una cierta profundidad, además de asegurarse de que el perfil de 
suelo sea impermeable o impermeabilizarlo para evitar que componentes móviles del 
petróleo puedan alcanzar y contaminar la napa. La biopila es básicamente un sistema 
de composteo y consiste en mezclar los residuos de HC con suelo a concentraciones 
que pueden ser mayores que para landfarming, pero adecuadas para manejo del suelo 
y no tan altas como para disminuir de manera marcada la tasa de degradación de HC. 
Previo a la construcción de la biopila, y si fuera necesario por el tipo y tamaño del material 
contaminado, se debe realizar una homogenización del suelo utilizando una zaranda para 
disminuir el tamaño del grano y aumentar así la exposición del contaminante a la acción de los 
microorganismos degradadores de HC. Además, el tamizado permite homogeneizar el 
muestreo posterior y disminuir la variabilidad en el análisis de HC durante el monitoreo de la 
degradación en el tiempo. La biopila tiene forma trapezoidal y las dimensiones variarán entre 
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Figura 4.  Degradación de pentaclorofenol (PCP, C6Cl5OH) en un suelo arenoso de pH 4,5 
contaminado con 162 mg/kg durante 258 días por atenuación natural, fertilización con N-P-K-S, 
y con fertilización y cultivo de Lotium perenne. (Ferro et al., 1997). 
 
 
La pila construida puede ser tapada para conservar la humedad y temperatura, y 
también aireada por cañerías por circulación forzada o natural y humedecerla con 
riego si fuera necesario y conveniente. En muchos casos, se realiza el volteo y mezcla 
de la pila para aireación y homogenización, y también la incorporación de bacterias 
alóctonas degradadoras de HC. En caso que el clima y el suelo no proporcionen 
condiciones apropiadas como para promover el crecimiento bacteriano, y de esta manera 
lograr una eficiente degradación de HC en el menor tiempo posible, será necesario corregirlas 
mediante bioestimulación (Ercoli et al., 2000) y bioaumentación (Pozzo Ardizzi et al., 
2000). Una relación efectiva recomendada por EPA (USEPA) estaría compuesta por C:N:P y 
puede variar desde 100:1:1 hasta 100:15:0.5. Un trabajo de biorremediación asistida en 4 
biopilas en la provincia de Santa Cruz desde febrero hasta agosto con suelos contaminados 
con HC a un nivel de 7,2; 7,9; 6,0 y 4,7 % alcanzó una degradación promedio del 63 %, a una 
temperatura media promedio de 3,4 oC (Moreno Andrade y Gismondi, 2011). 
El suelo contaminado con petróleo contiene generalmente una concentración de HC totales 
superior al 1 % p/p como suelo seco, que es el nivel guía superior indicado como punto final 
para biorremediación según la legislación vigente. Los hidrocarburos halogenados, si se 
encuentran, no deben superar concentraciones 5 %, pero si fuera superior, sería necesaria 
aplicar una oxidación previa al tratamiento en biopila hasta alcanzar un nivel inferior al 5 %.  
4.- Bioaumentación: consiste en siembra de microorganismos degradadores de HC a 
un suelo contaminado, que fueron crecidos y multiplicados previamente en medios 
apropiados. Las bacterias degradadoras pueden ser bacterias alóctonas de origen 
comercial y las autóctonas previamente multiplicadas. Es una técnica complementaria 




HC en suelo, especialmente cuando la microflora autóctona es insuficiente en número 
o en capacidad degradadora. En Colonia Catriel se logró biorremediar predios 
contaminados con residuos de petróleo con concentraciones iniciales de HC totales 
10,9 % en un período de 2 años mediante la aireación por laboreo mecánico 
combinado con siembra de bacterias autóctonas degradadoras de HC multiplicadas in 
vitro que alcanzó valores promedios de HC totales cercanos al 1 % (Pozzo Ardizzi et 
al., 2000). Sin embargo, los resultados de la bioaumentación han mostrado ser 
controversiales, al menos en ciertos ambientes. En la Antártida, donde las condiciones 
climáticas extremas y también las reglamentaciones internacionales impiden el uso de 
microorganismos alóctonos, la bioaumentación de suelos crónicamente contaminados 
con HC con bacterias sicrófilas autóctonas en niveles de 106 ufc/g suelo seco no 
mejoró la eficiencia de biodegradación de hidrocarburos en comparación con los 
sistemas solo bioestimulados (Mac Cormack et al., 2011). Queda abierta la pregunta 
acerca de la utilidad de la bioaumentación para el tratamiento de suelos contaminados 
con HC y que nunca antes habían sido contaminados con HC en esas latitudes, en los 
cuales la microflora autóctona no está previamente adaptada al estrés causado por la 
presencia de HC. En estos casos particulares y en laboratorio, el bioaumento ha 
sugerido que puede mejorar la eficiencia de degradación de HAPs o al menos acelerar 
los tiempos de degradación, lo cual en un ambiente como la península antártica, 
donde solo se dispone de dos a tres meses con temperaturas que superen los 0 °C en 
algún momento del día, representa una ventaja relevante (Ruberto et al., 2006). 
5.- Bioestimulación: es también una técnica complementaria de biorremediación 
denominada biorremediación asistida, que consiste en mejorar las condiciones de 
humedad, temperatura, fertilidad del suelo (Luque et al., 2000; Mendoza et al., 2000) y 
aireado (Ercoli et al., 2000) para estimular a la población microbiana autóctona y así 
acelerar la tasa de degradación de HC. En todos estos casos es muy importante 
realizar un monitoreo del sistema y las mediciones necesarias para corregir y acelerar 
así la tasa de degradación de HC a su máximo posible mediante el ajuste de las 
variables involucradas. Estas variables deben estar asociadas a las condiciones de 
suelo y clima del lugar pues existe interacción positiva entre las variables que 
bioestimulan el sistema y la combinación de más de una variable aumenta la tasa de 





















Figura 5.  Biopila típica en construcción con cañerías de aireación vertical y horizontal para 
estimular la degradación de hidrocarburos en suelos contaminados.  
 
 
La Patagonia Insular posee suelos ácidos, pobres en nutrientes, con altos niveles de 
materia orgánica y reciben precipitaciones anuales de 350-400 mm en el norte de 
Tierra del Fuego donde se desarrolla la actividad petrolera y la producción ovina. La 
Patagonia Continental posee suelos alcalinos, pobres en nutrientes, con bajos niveles 
de materia orgánica que reciben precipitaciones anuales del orden de 160-200 mm 
con temperaturas superiores a las predominantes en Tierra del Fuego. Estas 
condiciones claramente diferentes en clima y suelo deben ser consideradas para luego 
aplicar criterios acertados que complementen cualquier tipo de biorremediación 
estimulada por cualquiera de las variables antes mencionadas. En términos prácticos, 
surge que en Tierra del Fuego el mayor problema para la degradación de HC es la 
baja temperatura, mientras que en el continente es la falta de humedad. Estos y otro 
criterios en cuanto a clima y suelo deben ser tenidos en cuenta a la hora de plantear el 
método de biorremediación para utilizar. Como ejemplo extremo de lo anteriormente 
expuesto puede mencionarse nuevamente la situación existente en los suelos 
antárticos. Allí se conjugan, temperaturas extremadamente bajas, muy escasas 
precipitaciones así como niveles de nutrientes inorgánicos (N y P) y orgánicos (C) muy 
por debajo de los valores habituales. Bajo estas condiciones, cuando ocurre un 
derrame de HC se produce un desbalance en la relación C:N:P que impide un 




a biomasa. Se ha observado que la bioestimulación con N y P, a fin de ajustar la 
relación C:N:P, es un paso esencial en cualquier proceso de biorremediación efectivo 
en suelos antárticos. Dado que ese ajuste puede ser caso-específico, su optimización 
mediante análisis de superficie de respuesta es una herramienta recomendable 
(Martínez Alvarez et al., 2015). La aplicación a campo, en sistemas de biopilas, de los 
resultados de dicha optimización obtenidos en el laboratorio ha confirmado su 
eficiencia para mejorar la biodegradación de HC (Martínez Alvarez et al., 2015).   
6.- Estabilización, solidificación y confinamiento: se trata de confinar residuos 
estabilizados. Uno de los grandes problemas de los métodos de biorremediación 
efectivos en costos como los mencionados anteriormente es el gran volumen de suelo 
sin contaminar o ya remediado que se necesita utilizar para diluir con el residuo de 
HC, comúnmente en estos casos se trata de residuos de fondo de tanques de 
almacenamiento de petróleo que generan grandes volúmenes de barros empetrolados 
difíciles de gestionar. Recordemos que concentraciones de HC superiores al 3-6 %, 
dependiendo del suelo y clima, se consideran límites como para obtener una 
degradación relativamente efectiva. Estabilización puede ser definida como la 
modificación química del material contaminado para eliminar o disminuir al mínimo su 
toxicidad. La EPA refiere a estabilización, solidificación y fijación como el tratamiento 
de residuos que produce los siguientes efectos: mejora en las propiedades físicas, 
encapsulados de los contaminantes y reducción de la solubilidad y movilidad de las 
sustancias tóxicas. Existen varias técnicas de solidificación y estabilización de los 
residuos empetrolados, entre las más conocidas tenemos: uso de cemento como 
estabilizador, uso de silicatos, adsorbentes sintéticos, encapsulamiento y vitrificación 
(Pamukcu et al., 1989). Posteriormente y antes de confinarlo en lugares seguros, se 
debe tener en cuenta: a) durabilidad, b) capacidad del sistema para la retención del 
residuo estabilizado y c) resistencia del sistema para prevenir la lixiviación de residuos 
móviles de HC. Todos estos factores son muy importantes para mejorar la resistencia 
física del material en el tiempo, por lo tanto el monitoreo de contaminantes debe ser 
permanente (Dardis, 2000).      
7.- Remediación de napa (bioslurping): es la típica tecnología utilizada para la 
biorremediación de napa freática. En este tratamiento se utilizan una serie de cañerías 
distribuidas y enterradas a profundidades apropiadas para permitir la succión del agua 
contaminada con HC de la franja capilar y del nivel freático (Fig. 6). La técnica también 
permite insuflar aire (bioventing) para acelerar la biorremediación (Bitesnik, 1998; 
Maselli y Rosso, 2000). El agua contaminada se separa del HC para luego 
gestionarlos de manera conveniente, previo paso por un filtro biológico. Esta técnica 




(bajo de Añelo, Neuquén) con su napa contaminada ubicada entre 1 a 5 m de 
profundidad con una pluma de aproximadamente 13 hectáreas y donde se habían 
acumulado aproximadamente 1325 m2 de HC sobrenadante (Bitesnik, 1998).    
8.- Lavado de suelo (soil washing): es un procedimiento ex situ y se basa en la 
extracción física en medio líquido y posterior separación de componentes orgánicos 
para removerlos del suelo. Secado y distribuido el suelo en zonas de relleno (El Jury et 




Figura 6 . Dispositivo utilizado para la remediación de napa freática (Bioslurping) ubicada entre 
1-5 m de profundidad y contaminada con gasolina que ocupó 13 hectáreas en el bajo de Añelo, 





La fitorremediación es el empleo de vegetales, incluido árboles, arbustos, pasturas y 
plantas acuáticas, para remover, degradar, transformar o secuestrar sustancias 
contaminantes del medioambiente terrestre o acuático. Se trata de una tecnología de 
bajo costo y ecológicamente compatible con criterios de sustentabilidad. Las plantas 




aguas contaminadas con un costo de muy inferior a los métodos tradicionales. Algunos 
de los procesos degradativos en la fitorremediación ocurren en forma más rápida con 
plantas que con microorganismos, pero mejor aún con la combinación planta-
microorganismo. La fitorremediación es un método apropiado para descontaminar 
superficies grandes o para finalizar la descontaminación de áreas restringidas en 
plazos largos y por sobre todo, es una metodología con plena aceptación pública y 
gubernamental. Si bien los períodos pueden ser largos e inefectivos a profundidades 
donde la masa de raíces en suelo es escasa, una mayor cobertura vegetal de la 
superficie en el suelo contaminado acelera, directa o indirectamente, la degradación 
de HC (Mendoza et al., 1998). Las plantas a través de la actividad de su rizosfera 
estimula el crecimiento en número de bacterias capaces de degradar HC en el suelo 
(Kirk et al., 2005). Los mecanismos mediante los cuales las plantas pueden remediar 
suelos y aguas contaminadas son múltiples y resulta dificultoso separar el efecto de 
cada mecanismo durante la degradación de HC in situ, puesto que algunos o todos los 
mecanismos pueden involucrados de manera simultánea. La fitorremediación incluye a 
plantas asociadas con comunidades microbianas y ofrecen métodos de remediación 
con mínimos disturbios del ecosistema en reparación. Las especies vegetales con 
potencial para ser utilizadas en fitorremediación se estiman alrededor de 750 (Sarma, 
2011). Algunas de las propiedades deseables que debería reunir una especie para ser 
utilizada en biorremediación serían las siguientes: 
1. Tolerancia a salinidad y pH alto. 
2. Tolerancia a sequía e inundación variable y prolongada. 
3. Buena masa de raíces con alcances profundos. 
4. Tolerancia y adaptación al contaminante y al sitio contaminado. 
5. Alta capacidad de acumular y concentrar el contaminante en sus tejidos 
cosechables.  
Los mecanismos más importantes para biorremediación son los siguientes: 
1.- Fitoextracción: es la capacidad de las plantas para absorber contaminantes de la 
solución del suelo y acumularlos en sus tejidos. Es la típica técnica para biorremediar 
suelos contaminados con metales pesados en donde se utilizan plantas 
preferentemente acumuladoras que tienen la capacidad de mantener altas 
concentraciones de metales pesados en sus tejidos y de esta manera remover el 
contaminante del suelo contaminado. Desde el punto vista práctico, la biorremediación 
por fitoextracción se convierte en totalmente efectiva, recién cuando el material vegetal 
cosechable (parte aérea) es retirado del sitio contaminado y posteriormente 
gestionado de manera adecuada. Las utilizadas en fitoextracción deberían producir 




contamínante. Alrededor de 500 especies han sido definidas como acumuladoras (De 
Kramer, 2010). En la ribera del Riachuelo se han encontrado altas concentraciones de 
HC y de metales pesados (Cr, Cu, Pb, Zn) en sitios clasificados muy altamente 
contaminados (Ratto et al., 2004; Mendoza et al., 2015). La presencia de Eleocharis 
montana, Cyperus eragrostis, Hydrocotyle bonariensis, nativas y típicas de áreas 
inundables de la Cuenca Matanza-Riachuelo, ha mostrado ser tolerante a las altas 
concentraciones de HC y metales pesados existentes en el medio, y en el caso de H. 
bonariensis sus raíces estuvieron colonizadas hasta un 30 % por micorrizas 
arbusculares sugiriendo que la simbiosis puede aún establecerse en sitios altamente 
contaminados, contribuir al crecimiento de la planta y acelerar la biorremediación 
(Mendoza et al., 2015; Miransari, 2015). Estos tres géneros son considerados como 
emergentes para ser utilizados en biorremediación, aunque comparados con especies 
submergentes y flotantes han mostrado una menor capacidad para acumular metales 
(De Cabo et al., 2015). Sin embargo, es aceptado que la presencia de plantas 
tolerantes favorece el establecimiento de otras plantas acumuladoras y una sensible 
estabilización del sistema en general (Wang et al., 2012). 
2.- Fitotransformación: refiere a la transformación, degradación o metabolización del 
contaminante dentro del tejido vegetal o en la zona rizosférica por la acción de 
enzimas secretadas por la raíz (Schroder et al., 2007). La fitotransformación 
comprende a la fitovolatilización que refiere a la volatilización de contaminantes 
absorbidos y enviados al aire por la biomasa aérea mediante la transpiración. La 
eliminación de HC por este mecanismo es generalmente baja y la fitodegradación 
refiere a la metabolización del contaminante absorbido vía enzimática. 
3.- Fitoestimulación: es inducción por parte de la planta en el suelo rizosférico para la 
proliferación de micoorganismos degradadores de HC. Las gramíneas por su 
capacidad de absorción y masa de raíces han mostrado estimular la remediación de 
suelos contaminados con HC. En un suelo arenoso de pH 4,5 contaminado con 162 
mg/kg de pentaclorofenol (PCP, preservador de madera), la concentración de PCP 
(C6Cl5OH) disminuyó luego de 64 días a 150 mg/kg por atenuación natural, a 90 mg/kg 
cuando fue fertilizado, pero donde además se cultivó Lotium perenne el PCP 
disminuyó a 65 mg/kg (Fig. 4) (Ferro et al., 1997). Como no se detectaron valores 
significativos de PCP en tejido, el aumento de la tasa de degradación del PCP se 
adjudicó a la promoción de L. perenne sobre la actividad microbiana.      
4.- Fitoestabilización: es la inmovilización y estabilización en el suelo de contaminantes 





5.- Plantas transgénicas: pueden crearse para lograr una alta capacidad para 
fitorremediar suelos o aguas contaminadas. Además la capacidad de la plantas para 
degradar contaminantes puede ser mejorada transfiriendo genes desde otros 
organismos  
(bacterias, hongos y plantas) que han demostrado tener potencial para degradar o 
mineralizar contaminantes (Gerhardt et al., 2009).  
6.- Fitorremediación con árboles: varias especies de árboles son utilizadas para 
remediar suelos, aguas y agua subterránea contaminados con HC, y puede ocupar a 
más de uno de los mecanismos antes mencionados. Las especies más usadas y 
donde más se ha experimentado han sido Populus spp y Salix spp, por su capacidad 
de rápido crecimiento y alta evapotranspiración del sistema. Widdowson et al. (2005) 
evaluaron la eficacia de un álamo híbrido para remediar PAHs en suelo y agua 
subterránea en un sitio contaminado con creosota. Al cabo de unos años observaron 
una reducción a la mitad de la pluma de contaminación y a partir del 3.er año una 
reducción de la concentración de PAHs (especialmente los de 3 anillos, acenaftileno y 
acenafteno), mientras que los PAHs de 4 anillos persistieron a mayor profundidad. Un 
estudio similar con álamo se realizó en una refinería donde el suelo y el agua 
subterránea fueron contaminados con HC en un sitio ocupado por tanques de 
almacenamiento (El-Gendy et al., 2009). En este trabajo las concentraciones iniciales 
de benzeno, tolueno, xileno y gasolina se redujeron en un 81, 90, 78 y 82 % en los 
horizontes más profundos y en 34, 84, 19 y 59 % en el agua subterránea con la 
presencia de álamo como cultivo fitorremediador. 
 
Rehabilitación de suelos contaminados en Patagonia,  problemas y 
posibilidades 
 
El suelo contaminado es fuente de contaminación para animales, vegetales y 
humanos, y su rehabilitación depende del efecto y del riesgo potencial que pueda 
tener sobre los seres vivientes, pero además de la actividad a la que se pretenda 
destinarlo una vez que el suelo ha sido remediado. Los ecosistemas patagónicos en 
donde se realiza la actividad petrolera son frágiles, y pequeños disturbios generan 
grandes problemas que perduran en el tiempo. Existen leyes con niveles límites de 
múltiples contaminantes que regulan el uso agrícola, residencial e industrial (Ley 
Residuos Peligrosos 24.051). Los principales problemas luego de una contaminación 
con HC y que limitan las posibilidades de uso del suelo para actividades productivas 




1.-Decapitación de horizontes: es un verdadero problema que tiene efectos 
desastrosos y casi permanentes. Fue una práctica bastante común en el pasado ante 
grandes derrames, pero por fortuna se ha tomado conciencia y cada vez más se trata 
de preservar el horizonte superficial (llamado horizonte vegetal en la jerga petrolera). 
La remoción de la capa superficial del suelo elimina rápidamente el suelo contaminado 
con HC y el sitio queda saneado, pero a la vez elimina la cobertura vegetal, la mayor 
parte de los nutrientes y microorganismos del suelo asociados a la fertilidad y también 
aquellos degradadores de HC. Además, aumenta el pH, la salinidad y la textura fina. El 
terreno se compacta y la retención de agua en el perfil disminuye, aumenta el 
escurrimiento superficial y el suelo se erosiona. Posteriormente, el perfil queda 
prácticamente inutilizado para muchas actividades productivas de manera irreversible 
(Luque et al., 1996).  
2.- Roturación del suelo: puede mejorar la aireación y la retención de agua del sitio 
contaminado y aumentar la tasa de degradación de HC, pero es recomendable hacerlo 
a la menor profundidad posible, especialmente en derrames de poco volumen, para 
posteriormente estimular el crecimiento vegetal que mejorará aún más la degradación 
de HC. Si el derrame fuera de alto volumen, y donde el HC ha penetrado en 
profundidad se podrá utilizar un cincel a mayor profundidad para mejorar la retención 
de agua, mezclar el petróleo con el horizonte superficial y aumentar así la degradación 
de HC (Nakamatsu et al., 1996; Luque et al., 1996). En caso de perfiles con horizonte 
superficial de escasa profundidad y la existencia de un subsuperficial salino es 
necesario evitar el uso de labores que mezclen horizontes y eleven la salinidad a la 
superficie, en esos casos el uso de cincel puede ser recomendable. 
3.- Tamaño de la maquinaria utilizada: la maquinaría disponible en la actividad 
petrolera es muy distinta a la maquinaría agrícola. Se trata de maquinaría pesada que 
se intenta en muchos casos utilizarla en labores más finas que las acostumbradas en 
la actividad petrolera. Aparece entonces una restricción que limita las posibilidades de 
preservación del horizonte superficial y su posterior uso en actividades ecológica y 
económicamente más productivas. El uso adecuado de maquinaría agrícola en la 
recuperación de suelos empetrolados indica que se pueden obtener resultados 
positivos para biorremediar suelos contaminados con HC (Luque et al., 1996).   
4.- Vegetación típica de suelos disturbados: luego de intervenido, arado, compactado o 
removido el suelo de sitios contaminados, aparece la colonización de especies típicas 
de áreas disturbadas y la desaparición de las especies nativas que limita una actividad 
productiva futura. Sin embargo, la presencia de plantas puede servir para mejorar 
directa o indirectamente la degradación de HC, aumentar la cobertura vegetal y 




surcado del terreno a unos escasos centímetros de profundidad y de esta manera 
mejora la captación de semillas, retención de humedad y aumentar la cobertura 
vegetal (Mendoza et al., 1998). Esta técnica resulta apropiada cuando se realiza el 
abandono de pozos donde el suelo de las locaciones queda sin vegetación, 
compactado y totalmente expuesto a erosión.  
5.- Disminución de la capacidad amortiguadora: la contaminación luego de un derrame 
disminuye la dinámica y el intercambio de nutrientes entre el suelo, y la solución 
disminuye la porosidad y el suelo pierde calidad y la capacidad de preservar el 
ecosistema. La actividad productiva futura se verá limitada.   
6.- Lenta o nula recolonización de la zona alterada: en los ecosistemas frágiles de la 
Patagonia, la recolonización del sistema es muy lenta y resulta prácticamente 
imposible acercarse a los niveles iniciales existentes antes de la contaminación.   
7.- Estudios de impacto ambiental: se deben realizar estudios de impacto ambiental 
sustentables con el medioambiente de la zona y luego de la remediación, realizar 
propuestas compatibles con las leyes vigentes y también económicamente viables.  
8.- Aspectos legales: en nuestro país existen leyes nacionales y provinciales que 
regulan la generación, manipulación, operación, tratamiento, transporte y disposición 
final de residuos. La Ley nacional 24.051 Residuos Peligrosos fue sancionada el 
17/12/1991, pero se había aprobado con modificaciones en diputados el 27/9/1990. 
Origen de los diputados Luque y Alvarez Echague. La ley tiene 68 artículos. Esta ley 
se reglamentó por el decreto 831 del 23/4/1993, donde se definen niveles guía para la 
calidad de aire, agua y suelo de numerosos compuestos denominados “peligrosos”, 
orgánicos como inorgánicos. En el caso de suelos, se definen niveles guía para uso 
agrícola, residencial e industrial. La Ley Hidrocarburos, 17.319, que entre otras cosas 
establece en su art. 69 la obligación de permisionarios y concesionarios a adoptar 
medidas para evitar daños en los terrenos con motivo de la perforación, conservación 
y abandono de pozos, desperdicios de HC, y perjuicios de todo tipo que ocasionen 
perjuicios a la actividad agropecuaria.   
La Ley 22.428 Conservación de Suelos dictada para realizar actividades 
conservacionistas en la planificación de obras e instalación de industrias. Para 
nombrar una ley provincial, cabe mencionar a la Ley 55 de Tierra del Fuego, donde 
adhiere en su totalidad a Ley 24.051, pero agrega valores límites de descarga de 
contaminantes en: agua de mar (30 ppm HC totales), suelo (cero), cloacas y cursos de 
agua. 
Dentro de los aspectos legales existen normas que son emitidas a modo de 
resoluciones por la Secretaría de Energía, estas resoluciones son muy importantes 




.- La Resolución 105/92 de la Secretaría de Energía del 11/11/1992 establece normas 
y procedimientos para proteger el medioambiente en las operaciones de exploración y 
explotación de HC, y exige estudios de impacto ambiental (EIA). Estas normas regulan 
las actividades de accesos a pozos y picadas, trazado de sísmicas, tendido de 
cañerías, manejo de desechos y fluidos de perforación, desechos de equipos y 
motores, almacenaje de combustible e HC, manejo de gases, agua salada, fluidos de 
terminación y fondos de tanques, entre otras cosas.  
.- La Resolución 341/93 establece un cronograma y normas para el 
reacondicionamiento de piletas y restauración de suelo. Esta normativa refiere a los 
“piletones, piletas o bateas” contiguas al pozo de producción y establecía plazos (plazo 
final 31/12/1995) para su saneamiento y tapado según la característica y peligrosidad 
de la pileta.  
.- La Resolución 5/95 normaliza el abandono de pozos. 
.- La Resolución 342/93 establece normas para los planes de contingencia. 
 
Interacción entre las partes involucradas 
 
La contaminación de suelos con HC involucra al menos a cinco partes: 
1.- Gobiernos: nacional, provincial y municipal. Existe superposición de jurisdicciones y 
de leyes para aplicar, y de criterios para aplicarla. Normalmente, las provincias 
adhieren la ley nacional a la provincial y en algunos casos pueden agregar 
modificaciones. Las empresas normalmente se ajustan a la ley provincial. Sin 
embargo, en algunos casos, algunas municipalidades suelen exigir cumplimientos 
adicionales. 
2.- Empresas contaminantes: necesitan medidas claras, concretas y factibles de 
realizar. Las medidas claras y concretas existen por leyes, normativas y resoluciones, 
sin embargo existe, a veces, una baja factibilidad para su cumplimiento. Las empresas 
buscan cumplir con las reglas, mejorar su imagen ante la comunidad, resolver los 
llamados pasivos ambientales y trabajar mancomunados con las autoridades 
gubernamentales. Son dependientes de sus políticas internas y del grado de 
compromiso con el medioambiente que varía ampliamente entre empresas. Una de las 
dificultades son los límites jurisdiccionales entre provincias para el transporte de 
contaminantes impedido por ley. Otro punto es la falta de laboratorios cercanos a los 
yacimientos en donde se puedan realizar análisis de contaminantes, tratar residuos 
peligrosos, para evitar el transporte interjurisdiccional. Reglas claras, concretas y 




3.- Profesionales: se trata de una actividad multidisciplinaria: geólogos, químicos, 
microbiólogos, ingenieros agrónomos, técnicos de petróleo, profesionales ambientales, 
entre otros. No todas las empresas pueden acceder o acceden a todos los 
profesionales necesarios, de esta manera los trabajos de biorremediación sufren de 
limitaciones según el profesional que lo encare, la política de la empresa y los 
controles que puedan ejercer los Gobiernos involucrados. Sin embargo, actualmente 
existen empresas privadas que realizan trabajos de biorremediación y los trabajos son 
generalmente tercerizados por las empresas petroleras. 
4.- Propietario: es el empresario o productor, superficiario en la jerga petrolera, al que 
se le ha contaminado el terreno y reclama por indemnizaciones debido al uso de su 
superficie, tránsito vehicular y lugares contaminados. Las indemnizaciones se pagan 
anualmente, y cuando la rentabilidad de su actividad es baja, estas indemnizaciones 
juegan un papel muy importante a modo de un “clásico subsidio agropecuario” que en 
muchos casos supera los niveles de rentabilidad de la propia actividad agropecuaria y 
resulta tentadora cuando se debe tomar la decisión de producir o recibir la 
indemnización. 
5.- Comunidad animal y vegetal: es a la que se le debe dar respuestas concretas y 
protección contra la contaminación. Existen organizaciones políticas de 2.o y 3.er 
orden, ecologístas, académicas y científicas, que trabajan mucho por la prevención de 
la contaminación del aire, suelo y agua. Todas ellas han contribuido en gran medida al 
avance en los trabajos de biorremediación realizados en Argentina en los últimos 20 
años. 
Algunos problemas para la instrumentación de las normativas, reglamentaciones y 
leyes desde el punto de vista técnico-científico son las siguientes: 
1.- Se definen valores totales de concentración de contaminante basados en 
estimaciones de riesgo, sin tener en cuenta la capacidad amortiguadora de los suelos 
para el contaminante en cuestión. 
2.- Al definir concentración total, no se define la carga máxima de ese contaminante en 
el tiempo.  
3.- El transporte de residuos peligrosos interjurisdiccional está prohibido por ley, 
mientras que no existen muchos laboratorios especializados y menos aún certificados, 
como para monitorear contaminación de los elementos mencionados en la ley.  
4.- La definición de residuo peligroso es demasiado amplia. 
5.- El efecto climático no está considerado de manera tal que una contaminación en 
Salta donde alcanza a llover 1000 o más mm anuales, pero concentrado en un corto 
período tiene igual tratamiento legal que la misma contaminación en Neuquén donde 
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La contaminación de suelo y agua por hidrocarburos derivados del petróleo (HDP) es 
un problema mundial (Fan et al., 2008). La fitorremediación representa una de las 
mejores vías para limpiar o destoxificar (remediar) ecosistemas y agroecosistemas 
contaminados, y utilizar plantas capaces de transformar, degradar, remover o 
estabilizar HDP y otros contaminantes orgánicos e inorgánicos (Yavari et al., 2015). 
Asimismo, la fitorremediación es asistida por microorganismos capaces de utilizar 
hidrocarburos como fuente de energía y carbono (hidrocarbonoclastas), y 
principalmente por microorganismos que coadyuvan al crecimiento de las plantas y a 
la capacidad remediadora de estas. Las rizobacterias promotoras del crecimiento 
vegetal (RPCV) emplean mecanismos directos e indirectos para favorecer la nutrición 
vegetal y evitar la incidencia y la severidad de fitopatógenos (Glick, 2012; Ahemad y 
Kibret, 2014). Algunas RPCV presentan capacidad hidrocarbonoclasta, lo cual 
incrementa la importancia de ser utilizadas como inoculantes para plantas 
fitorremediadoras dirigidas a la limpieza de suelos, sedimentos y agua contaminados 
con HDP.  
Los estudios en biotecnología ambiental se han centrado en tecnologías viables y 
sostenibles para reducir o sustituir productos químicos en prácticas agrícolas y de 
remediación (Agnello et al., 2015). Sin embargo, el conocimiento básico en este tema 
aún es limitado, pero el avance en estudios moleculares ayudará a esclarecer la 
expresión de genes catalíticos y promotores del crecimiento vegetal, así como 
comprender el impacto de los HDP en la diversidad de microorganismos no cultivables 
y en los mecanismos moleculares que sustentan la comunicación entre las RPCV y las 




(Girlanda y Perotto, 2005). Este capítulo presenta los avances sobre el uso de RPCV 




Contaminación del suelo por hidrocarburos 
 
El petróleo es la principal fuente energética no renovable en el mundo (De Juana 
Sardón, 2003). No obstante, el volumen de petróleo derramado accidentalmente por 
su extracción, la refinación y el transporte (Cuadro 1) han convertido a los ecosistemas 
acuáticos y terrestres en auténticos depósitos de contaminantes peligrosos para las 
plantas, para los microorganismos y para los humanos debido a las propiedades 
cancerígenas y mutagénicas de algunos HDP. A nivel global, esta situación resulta en 
una de las grandes preocupaciones de salud humana y ambiental (Fan et al., 2008; 
Atlas y Hazen, 2011; Pereira, 2013). 
En los ecosistemas terrestres, el petróleo cambia significativamente las características 
físicas, químicas y biológicas del suelo (Martínez y López, 2001). La relación carbono 
nitrógeno (C:N) se modifica porque la concentración de C se eleva y la de N 
disminuye, y el porcentaje de materia orgánica se reduce (Osuji y Nwoye, 2007). Las 
relaciones C:N son parámetros utilizados en la caracterización del N y sus relaciones  
 
Cuadro 1.  Principales derrames de petróleo en el mundo. La Jornada Ecológica (2010). 
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en suelos contaminados con petróleo la relación es superior a 17:1, lo que origina una 
inmovilización de nutrientes. Asimismo, al aumentar la concentración de petróleo en el 
suelo, se elevan la temperatura, el contenido de humedad, y el porcentaje de Ca+, 
Mg+, K+, Na+, P; en tanto, la conductividad eléctrica, el pH y la concentración de Al+++, y 
de NO3
- y N total disminuyen, eventos que afectan la disponibilidad de nutrientes para 
las plantas (Agbogidi et al., 2007; Osuji y Nwoye, 2007). Adicionalmente, las 
propiedades hidrofóbicas de los HDP reducen la habilidad de las plantas y 
microorganismos para absorber agua y nutrientes del suelo (Nie et al., 2011), 
provocando la pérdida de la fertilidad y afectando la actividad enzimática (por ejemplo, 
dehidrogenasas y ureasas), la germinación de semillas, el crecimiento vegetal y la 
productividad agrícola (Wyszkowska y Kucharski, 2000; Osuji y Nwoye, 2007). 
Como ejemplo de los impactos negativos de los HDP, se tiene que una concentración 
superior al 0,1 % de petróleo en suelo afecta significativamente la germinación y la 
elongación de raíz en plántulas de maíz (Zea mays) y trigo (Triticum aestivum) (Tang 
et al., 2011); disminución del contenido proteínico, lipídico y de humedad de semillas 
de maíz con respecto a semillas de plantas crecidas en suelos no contaminados 
(Agbogidi et al., 2007). Además, la biomasa y la longitud de raíz de leguminosas 
tropicales como Crotalaria incana y Leucaena leucocephala son afectadas por la 
presencia de concentraciones altas de hidrocarburos policíclicos aromáticos (Vázquez-
Luna, 2015). Los HDP como el diésel y el aceite automotriz disminuyen el contenido 
foliar de nitrógeno, carbono y azufre, e incrementan el contenido de metales pesados 
en plantas de haba (Vicia faba) (Rusin et al., 2015). Paradójicamente, el petróleo 
puede favorecer el crecimiento de otras especies vegetales como pastos de los 
géneros Bromus y Galega, cuya materia seca, el contenido de nitrógeno y la fijación 
biológica de nitrógeno son favorecidos (Yan et al., 2015). 
La presencia de hidrocarburos totales de petróleo en suelo tiene un impacto 
significativo en la población microbiana y la fauna de la rizosfera (Ferrera-Cerrato y 
Alarcón, 2013; García et al., 2013; Trujillo-Narcia et al., 2014). La rizosfera es la región 
del suelo que se encuentra bajo la influencia física y fisiológica de la raíz de las plantas 
(Walker et al., 2003; Ferrera-Cerrato y Alarcón, 2007), donde se encuentra la mayor 
cantidad de microorganismos debido a la abundancia y a la diversidad de fuentes de 
carbono y energía que son exudados por la raíz (Curl y Truelove, 1986; Dakora y 
Phillips, 2002). La adición de diésel y aceite (3000 ppm) incrementa la actividad 
biológica del suelo, de acuerdo con el índice de respiración edáfica (Castro-Mancilla et 
al., 2013). En suelos contaminados con queroseno (2000 mg kg-1) se incrementa la 
población de bacterias totales, pero reduce la de hongos micorrízicos arbusculares 




gasolina (15-30 g kg-1) afecta significativamente el número de bacterias y 





Los microorganismos hidrocarbonoclastas (BHC) son capaces de utilizar hidrocarburos 
como fuente de carbono y energía; este tipo de microorganismos incluye bacterias, 
hongos y algas (Warshawsky et al., 1995; Hernández-Acosta et al., 2003; Viñas et al., 
2005; Argumedo-Delira et al., 2012; Cruz-Hernández et al., 2013; Essien et al., 2013; 
Dellagnezze et al., 2014). La población de microorganismos hidrocarbonoclastas es la 
más afectada por la presencia de hidrocarburos derivados del petróleo, y varía 
dependiendo de la zona geográfica (Piehler et al., 1999; Prantera et al., 2002; Viñas et 
al., 2005; Taketani et al., 2009; Castro-Mancilla et al., 2013). En sedimentos de 
manglares, existe una correlación positiva (r=0,60) entre la cantidad de hidrocarburos 
totales y la población de bacterias BHC (Essien et al., 2013), en tanto que, en suelos 
alpinos esta tendencia no se presenta (Margesin et al., 2003). Las BHC están 
involucradas en la transformación parcial o bien, en la mineralización total de 
hidrocarburos contaminantes, por tanto, son una herramienta indispensable en la 
biorremediación de suelos contaminados con petróleo.  
 
 
Estrategias de biorremediación-fitorremediación 
 
La biorremediación representa una biotecnología que emplea métodos biológicos para 
reducir el riesgo ambiental provocado por agentes contaminantes orgánicos e 
inorgánicos altamente peligrosos en sistemas acuáticos y terrestres. El uso de 
recursos naturales del propio sitio como plantas, lombrices de tierra, bacterias, 
hongos, algas o bien, la aplicación de enzimas, ha logrado remediar zonas 
contaminadas con hidrocarburos reduciendo los costos y el impacto ecológico que 
conllevaría el empleo de métodos mecánicos, físicos y químicos que son costosos 
(Warshawsky et al., 1995; Ferrera-Cerrato, 2000; Andrea, 2010; Ferrera-Cerrato y 
Alarcón, 2013; Pereira, 2013; Martínez-Rabelo et al., 2015). 
La fitorremediación es una técnica que consiste en utilizar plantas superiores 
(herbáceas, arbustivas, arbóreas) para destoxificar, transformar, disipar, oxidar, 




contaminantes inorgánicos en grandes extensiones de suelo y agua contaminada 
(Yavari et al., 2015). Los pastos son las especies vegetales más sugeridas como 
plantas eficientes para el tratamiento de suelos contaminados con hidrocarburos 
debido a que poseen un sistema radical fibroso, el cual abarca una amplia área de 
superficie por unidad de volumen de suelo, y que prolifera cerca de la superficie donde 
se localiza la mayor concentración de HDP (Joner y Leyval, 2003; Lee et al., 2008). 
Las plantas pueden absorber y acumular contaminantes orgánicos en sus raíces, tallos 
y hojas (Tesar et al., 2002; Yousaf et al., 2010), y son capaces de eliminarlos a través 
de procesos tales como la biodegradación, fitovolatilización, acumulación y 
transformación metabólica (Ferrera-Cerrato y Alarcón, 2013; Yavari et al., 2015). No 
obstante, la habilidad fitorremediadora de las plantas para disminuir la concentración 
de hidrocarburos no está relacionada directamente con sus características para crecer 
y adaptarse a las condiciones de contaminación, sino que dependen de la interacción 
entre la planta y los microorganismos simbiontes o de vida libre que cohabitan su 
rizosfera, y que en conjunto tienen un papel crucial en la eficiencia de la 
fitorremediación (Joner y Leyval, 2003; Lee et al., 2008; Bento et al., 2012), de igual 
forma, las bacterias con capacidad para promover el crecimiento vegetal pueden tener 
un efecto significativo durante el proceso de fitorremediación (Zhuang et al., 2007; 
Khan et al., 2013; Naveed et al., 2014). 
 
 
Rizobacterias promotoras del crecimiento vegetal (R PCV) 
 
Las rizobacterias son bacterias que se localizan o se aíslan de la rizosfera (Kloepper et 
al., 1991), y representan una amplia variedad de géneros que crecen en asociación 
con su planta hospedante. Las rizobacterias promotoras del crecimiento vegetal 
(RPCV o PGPR, por sus siglas en inglés) (Kloepper y Schroth, 1978; Suslow et al., 
1979) benefician la fisiología, morfología y desarrollo de las plantas mediante 








Figura 1.  Representación esquemática de los principales mecanismos de acción empleados 
por rizobacterias para promover el crecimiento vegetal (ver el texto). Trp, triptófano; AIA, ácido 
indol-3-acético; Adn, adenina, Z, zeatina (citocinina); ACC, ácido    1-aminociclipropano-1-
carboxílico; N2, nitrógeno molecular; NH4
+, ion amonio; Ca3(PO4)2, fosfato tricálcico; PO4
-, ion 




Estos mecanismos son aquellos involucrados en la nutrición vegetal, donde los 
microorganismos transforman macroelementos (en formas químicas complejas no 
disponibles para las plantas) a formas más sencillas, quedando disponibles en la 
solución del suelo rizosférico para que puedan ser absorbidos y asimilados por la 
planta. De los mecanismos directos más estudiados y relevantes involucrados en la 
nutrición vegetal son la fijación de nitrógeno, la solubilización de fósforo, la producción 
de fitohormonas, de sideróforos y la síntesis de la enzima ACC desaminasa (Glick, 
2012; Ahemad y Kibret, 2014).  
 
Fijación de nitrógeno   
 
El nitrógeno (N) es un elemento esencial para el crecimiento vegetal (Marschner, 
1995). Las bacterias fijadoras de nitrógeno atmosférico (BFNA) o diazotróficas tienen 
la habilidad de convertir el nitrógeno molecular (N2) a amonio (NH4
+) que representa la 




sobrevivir en ambientes ricos en carbono y pobres en nitrógeno, estas bacterias 
pueden proliferar selectivamente en la rizósfera (Döbereiner y Pedrosa, 1987). 
Rhizobium, Bradyrhizobium, Sinorhizobium, Mesorhizobiumy y Azorhizobium son 
algunos de los géneros diazotróficos asociados simbióticamente con leguminosas con 
alta especificidad hacia sus hospedantes. Géneros como Acetobacter, Azoarcus, 
Azospirillum, Azotobacter, Beijerinckia, Burkholderia, Enterobacter, Herbaspirillum, 
Klebsiella, Paenibacillus y Pseudomonas son los grupos bacteriano diazotróficos de 
vida libre mejor caracterizados y relacionados con otras especies vegetales 
(Dobbelaere et al., 2003).  
 
Solubilización de fósforo  
 
El fósforo (P) es otro de los macronutrientes limitantes para las plantas. Mucho del 
fósforo del suelo se encuentra en compuestos insolubles, como el fosfato tricálcico 
(Ca3(PO4)2), no disponible para las plantas (Marschner, 1995). Varios microorganismos 
del suelo, como bacterias y hongos, son capaces de producir ácidos orgánicos e 
inorgánicos, y solubilizar los compuestos no solubles de fósforo a compuestos solubles 
como los ortofosfatos (PO4
-), dejando el P disponible para ser absorbido por las 
plantas (Rodríguez y Fraga, 1999; Richardson, 2001). Varios géneros bacterianos han 
sido reportados como solubilizadores de fósforo, como Pseudomonas, Bacillus, 
Paenibacillus, Rhizobium, Burkholderia, Achromobacter, Arthrobacter, Agrobacterium, 
Azotobacter, Microccocus, Microbacterium, Flavobacterium, Erwinia y Brevibacillus 
(Rodríguez y Fraga, 1999; Ndung’u-Magiroi et al., 2012). 
 
Producción de fitohormonas  
 
Uno de los mecanismos más estudiados y reconocidos para promover el crecimiento 
vegetal por parte de las rizobacterias es la producción de fitohormonas o 
fitoreguladores, sustancias orgánicas que tienen una influencia directa en los procesos 
fisiológicos de las plantas y actúan a muy bajas concentraciones (Nickell, 1982). Cinco 
tipos de fitohormonas son las más estudiadas en microorganismos debido a la 
importancia que tienen en el desarrollo vegetal: auxinas (estimulan el crecimiento de la 
raíz, raíces adventicias y formación de nódulos); giberelinas (relacionadas con la 
elongación celular de tallos); citocininas como la zeatina (Z, regulan la división celular, 
diferenciación de tejidos, fotosíntesis, formación de flores y senescencia, y se 
sintetizan a partir de adenina, Adn); ácido abscísico (relacionado con el estado de 




etileno (involucrado en la germinación y el proceso de senescencia vegetal, y 
producido como respuesta ante el estrés biótico y abiótico) (Wang e Irving, 2011). En 
la interacción planta-microorganismo, las bacterias son el grupo microbiano más 
estudiado en la producción de auxinas como el ácido indol acético (AIA), el cual se 
sintetiza a partir del triptófano (Trp) (Costacurta y Vanderleyden, 1995; Patten y Glick, 
1996; Arshad y Frankenberger Jr, 1997). Azospirillum, Azotobacter (diazótrofos de vida 
libre), Rhizobium, Bradyrhizobium (diazótrofos simbióticos) son de las bacterias mejor 
caracterizadas como RPCV con capacidad para producir AIA (Arshad y Frankenberger 
Jr, 1997). Un mismo género es capaz de producir uno o más tipos de fitohormonas 
como Agrobacterium, Azospirillum, Azotobacter, Alcaligenes, Burkholderia, 
Pseudomonas, Rhizobium, Bacillus, Klebsiella, Enterobacter, Xanthomonas, 
Herbaspirillum, (Costacurta y Vanderleyden, 1995). 
 
Producción de sideróforos   
 
El fierro es el cuarto elemento más abundante en la Tierra (Marschner, 1995). El ion 
férrico (Fe+3) es la forma predominante en el suelo, pero es la menos disponible para 
plantas y microorganismos. Los organismos requieren altas concentraciones de fierro 
para llevar a cabo sus funciones vitales, por tanto, plantas, bacterias y hongos 
compiten constantemente en la rizosfera para obtener este recurso. Para sobrevivir a 
tales condiciones, algunas bacterias han desarrollado la capacidad de producir 
sustancias de bajo peso molecular con una elevada afinidad por el ion férrico, 
llamadas sideróforos. Las bacterias producen sideróforos para secuestrar o quelar el 
ion férrico, el cual transportan al interior de la célula, donde el fierro es liberado por 
hidrólisis del sideróforo o por reducción de Fe3+ a Fe2+, y así poder ser asimilado por la 
planta y contribuir en su crecimiento (Faraldo-Gómez y Sansom, 2003; Aguado-
Santacruz et al., 2012). Se han identificado varios tipos de sideróforos: catecolatos 
(enterobactina), hidroxamatos (ferricromo, ferrioxamina, desferrricromo), 
dihidroxamatos (rhizobactin), trihidroxamatos (vivibactin), pyoverdinas (pesudobactin), 
cepabactim, pyochelin. Bacterias como Escherichia coli, Salmonella typhumurium, 
Pseudomonas, Burkholderia cepacia, Bacillus megaterium, Streptomyces tendae, 
Mycobacterium, Nocardia han sido bien caracterizados por su capacidad para producir 








Síntesis de la enzima ACC desaminasa  
 
El ácido 1-aminociclipropano-1-carboxílico (ACC) es la molécula previa a la formación 
de etileno en plantas sometidas a estrés ambiental (heladas, sequía, inundaciones, 
salinidad, ataque de fitopatógenos y contaminación). El etileno generado en altas 
concentraciones provoca la senescencia y muerte prematura de las plantas (Abeles et 
al., 1992; Des-Marais y Juenger, 2010). Conrespecto a esto, algunas rizobacterias 
promueven el crecimiento vegetal mediante la disminución de los niveles de etileno en 
plantas a través de la acción de la enzima ACC desaminasa, la cual transforma el ACC 
en α-cetobutirato (metabolito secundario) y amonio (NH4
+), evitando la 
sobreproducción de etileno (Glick et al., 1998). Este mecanismo también resulta una 
fuente de N para plantas y microorganismos en la rizosfera. La enzima ACC 
desaminasa ha sido identificada principalmente en géneros bacterianos como 
Alcaligenes, Azospirillum, Bacillus, Enterobacter, Methylobacterium, Pantoea, 
Pseudomonas, Rhodococcus, Rhizobium, Streptomyces, Variovorax, entre otras 
(Belimov et al., 2001; Ghosh et al., 2003; Belimov et al., 2005; Blaha et al., 2006; 






Los mecanismos indirectos están principalmente relacionados con la inhibición y la 
reducción (biocontrol) de los efectos provocados por el ataque de fitopatógenos. La 
inhibición ocurre vía antagonismo local contra patógenos del suelo o mediante la 
inducción de resistencia sistémica en la planta. Las rizobacterias antagonistas 
promueven el crecimiento vegetal evitando la colonización y el ataque de patógenos 
ya sea: a) sintetizando enzimas hidrolíticas (quitinasas, glucanasas, proteasas, 
lipasas) capaces de lisar las células de hongos (Phytium, Fusarium, Alternaria, 
Clavibacter michiganensis) o bacterias fitopatógenas (Erwinia amylovora, 
Agrobacterium tumefaciens, Xanthomonas campestris, Pseudomonas syringae); b) 
compitiendo por nutrientes, nichos ecológicos y sitios de colonización sobre la 
superficie de la raíz; c) regulando los niveles de etileno, que se produce por el estrés 
causado por la infección parasítica, a través de la síntesis de la enzima ACC 
desaminasa; y d) mediante la producción de sustancias antimicrobianas como 
sideróforos y antibióticos de amplio espectro (Beneduzi et al., 2012; Glick, 2012; 




indirecto, además de ser un mecanismo relacionado con la nutrición vegetal, debido a 
que al secuestrar el Fe+3 presente en el suelo, no queda disponible para 
microorganismos patógenos, los cuales finalmente mueren de inanición (Schalk et al., 
2011). Otras rizobacterias no patógenas inducen una resistencia física en las plantas, 




Efecto de los hidrocarburos en la actividad de RPCV  
 
Un mismo microorganismo puede mostrar diferentes mecanismos, que se expresan 
independiente o simultáneamente, de acuerdo con las condiciones ambientales y de 
crecimiento de la planta (Bashan y Levanony, 1990). Asimismo, las bacterias 
rizosféricas que presentan uno o más mecanismos de acción para promover el 
crecimiento vegetal, son altamente competitivas con la microbiota que prolifera en 
ambientes contaminados con petróleo (Denaro et al., 2014), como es el caso de las 
proteobacterias y actinobacterias que son frecuentes en suelos contaminados con 
petróleo (Sun et al., 2015). Además, se ha comprobado que la capacidad 
biodegradadora de RPCV-BHC es incrementada cuando actúan en sinergismo con 
otros microorganismos promotores del crecimiento vegetal, como los hongos 
micorrízicos arbusculares (Ferrera-Cerrato y Alarcón, 2013; Dong et al., 2014; Xun et 
al., 2015). La fijación de nitrógeno y la síntesis de la enzima ACC desaminasa son dos 
de los mecanismos de acción más estudiado en BHC en los últimos años, en 
condiciones de contaminación orgánica (hidrocarburos) e inorgánica (metales 
pesados) (Cuadro 2).  
 
 
Efecto en la fijación de nitrógeno 
 
Uno de los grupos de RPCV-BHC más importantes en la fitorremediación de suelos 
contaminados con petróleo son BFNA, capaces de convertir el nitrógeno molecular 
(N2) a amonio y nitrato (NH4
+, NO3
-) (Piehler et al., 1999; Pérez-Vargas et al., 2000; 
Hernández et al., 2004a; Hernández et al., 2004c; Musat et al., 2006; Taketani et al., 
2009; Pérez-Vargas y García-Esquivel, 2013; Dashti et al., 2015; Yan et al., 2015). El 
proceso es una fuente importante de N en suelos contaminados con HDP. La 




UFC g suelo-1 (Sorkhoh et al., 2010), y en suelos contaminados con gasolina de 104 
UFC g suelo-1 (Prantera et al., 2002), esta abundancia de diazótrofos en suelos 
contaminados con HDP ha permitido suponer que un número alto de BHC son BFNA 
(Piehler et al., 1999; Hernández et al., 2004a; Hernández et al., 2004c; Pérez-Vargas y 
García-Esquivel, 2013; Dashti et al., 2015). La presencia de hidrocarburos en el suelo 
incrementa el tamaño de la población diazotrófica, pero disminuye su diversidad 
(Piehler et al., 1999; Prantera et al., 2002; Rivera-Cruz et al., 2002; Saul et al., 2005; 
Taketani et al., 2009; Vázquez-Luna et al., 2011). Por un lado, la fijación de nitrógeno 
raramente es observada en ambientes contaminados por el derrame de petróleo, 
frecuentemente limitados por N (Piehler et al., 1999; Eckford et al., 2002; Prantera et 
al., 2002; Musat et al., 2006). No obstante, se ha identificado el gen nifH en bacterias y 
en suelos contaminados con petróleo (Lima do Carmo et al., 2011; Sun et al., 2012; 
Wu et al., 2012; Wu et al., 2014). Por otro lado, se ha reportado que el petróleo 
favorece la capacidad para fijar nitrógeno atmosférico de algunos rizobios asociados a 
sus leguminosas en suelos boreales contaminados con petróleo (Yan et al., 2015). 
Existen estudios que concluyen que el petróleo podría ser una fuente importante de N, 
vía la fijación biológica de nitrógeno atmosférico para suelos pobres en este 
macroelemento (Musat et al., 2006; Taketani et al., 2009; Yan et al., 2015). 
 
 
Efecto en la síntesis de la enzima ACC desaminasa 
 
La contaminación del suelo por hidrocarburos es causa de estrés y, por tanto, del 
incremento de etileno en las plantas presentes, tal cual ocurre con aquellas especies 
utilizadas en la fitorremediación. Las bacterias que sintetizan la enzima ACC 
desaminasa ayudan a las plantas a reducir el efecto deletéreo de la sobreproducción 
de etileno. Se ha demostrado que el empleo de bacterias-ACC desaminasa promueve 
el crecimiento vegetal e incrementa el efecto fitorremediador de las plantas en suelos 
contaminados con hidrocarburos (Arshad et al., 2007; Glick et al., 2007; Hong et al., 
2011; Naveed et al., 2014; Pawlik y Seget, 2015), en los que se ha detectado el gen 
acdS, responsable de la síntesis de esta proteína catalítica (Pawlik y Seget, 2015). El 
estudio de este mecanismo de acción ha sido de gran relevancia entre los 







Efecto en otros mecanismos 
 
Los estudios referentes al estudio del efecto del petróleo en la expresión de otros 
mecanismos de acción para promover el crecimiento vegetal son pocos. Al respecto, 
se ha documentado que la presencia de hidrocarburos en el suelo rizosférico no afecta 
la producción de ácido indol acético (auxinas) en RPCV hidrocarbonocalstas (Huang et 
al., 2004; Muratova et al., 2005; Bisht et al., 2014; Das y Tiwari, 2014; Liu et al., 2014; 
Pawlik y Seget, 2015; Xun et al., 2015). 
 













Agrobacterium, Alcaligenes BFNA 
Benceno, 
tolueno y xileno 













BFNA Petróleo crudo 76-90; 71 
Al-Mailem et 
al., 2013 
Azospirillum brasilense BFNA, AIA 
Policíclicos 
aromáticos  
Huang et al., 
2004 




Bacillus polymixa, Azotobacter, 
Clostridium pasteurianum, 
Pseudomonas aeruginosa 
BFNA Petróleo crudo ND2 
John et al., 
2011 
Gordonia sp. ACCd, Sd Diésel ND3 











Burkholderia phytofirmans ACCd Diésel 24,4-49,7 
Afzal et al., 
2013 





Planomicrobium chinense AIA, SF  Diésel 2,5 
Das y 
Tiwari, 2014 














Bisht et al., 
2014 
Pseudomonas sp., Pantoea sp., 
Burkholderia sp. 
ACCd n-Alcanos 20-40 














Diatzia, Mycobacterium,  
BFNA Petróleo crudo ND5 













Xun et al., 
2015 
En suelos contaminados con petróleo se ha detectado la presencia de bacterias 
solubilizadoras de fósforo inorgánico (Lima do Carmo et al., 2011; Das y Tiwari, 2014; 
Bisht et al., 2014; Liu et al., 2014; Naveed et al., 2014; Pawlik y Seget, 2015; Xun et 
al., 2015). En tanto, se ha reportado que la presencia de hidrocarburos no afecta la 
capacidad de producir sideróforos por RPCV (Hong et al., 2011; Bisht et al., 2014; 
Denaro et al., 2014; Liu et al., 2014; Naveed et al., 2014; Pawlik y Seget, 2015), 
incluso se ha concluido que la capacidad de producir sideróforos se incrementa si la 
bacteria se encuentra en suelos contaminados con hidrocarburos deficientes en Fe 
(Staijen et al., 1999; Naveed et al., 2014). Respecto a bacterias antagónicas, Lima do 
Carmo et al. (2011) reportaron la presencia de bacterias antagonistas 






Efecto de las rizobacterias promotoras del crecimie nto vegetal en la 
actividad enzimática de plantas y en el suelo rizos férico 
 
Por un lado, las enzimas del suelo reflejan el estatus de fertilidad y de transformación 
de nutrientes en el suelo (Dong et al., 2014). La presencia de petróleo se puede 
correlacionar negativamente con la actividad enzimática de deshidrogenasas y 
ureasas en suelo (Wyszkowska y Kucharski, 2000). No obstante, en suelos 
contaminados con petróleo (2000 a 25000 mg kg-1), la actividad de la ureasa no es 
alterada; sin embargo, con 7500 mg petróleo kg suelo-1, la actividad dehidrogenasa es 
inhibida (Wu et al., 2014). Similarmente, la actividad deshidrogenasa y fosfatasa es 
reducida por la presencia de queroseno en concentraciones altas, correlacionando con 
la disminución de la misma población de microorganismos en el suelo (Alrumman et 
al., 2015). Por otro lado, Wiszkowska et al. (2006) reportaron que la actividad de 
ureasas, deshidrogenasas y fosfatasas alcalinas es estimulada por la presencia de 
diésel en el suelo, en tanto que la actividad de fosfatasas ácidas es estimulada al inicio 
de la contaminación y afectada a través del tiempo. La actividad enzimática se 
incrementa con la presencia de microorganismos en suelos contaminados con 
hidrocarburos; por ejemplo, la actividad de la ureasa y la hidrogenasa aumenta con la 
inoculación de Serratia marcescens y hongos micorrízicos (Dong et al., 2014). Por un 
lado, otras investigaciones reportan que la introducción de bacterias del género 
Gordonia sp. incrementa la actividad de enzimas dehidrogenasas en suelos 
contaminados con diésel (Hong et al., 2011). Por otro lado, mediante la detección de 
los genes alkB (hidroxilasa de alcanos) y nah (dioxigenasa de naftaleno) se estimó que 
la población de bacterias degradadoras de hidrocarburos incrementa (alcanos y 
poliaromáticos, 0,5% y 0,1% a 4% y 2%, respectivamente) respecto a la concentración 
de bacterias totales en suelo (Wu et al., 2014). En plantas de avena (Avena sativa) 
crecidas en suelos contaminados con petróleo, se ha reportado que la inoculación con 
microorganismos promotores del crecimiento vegetal incrementa la actividad de 
enzimas antioxidantes como la superóxido dismutasa, la catalasa y peroxidasa en 
hojas, lo cual alivia los efectos adversos producidos por la presencia del contaminante 
en las plantas (Dong et al., 2014). 
 
Mecanismos de las BHC-RPCV para degradar hidrocarbu ros 
 
El petróleo crudo es una mezcla de hidrocarburos lineales y cadenas ramificadas de 




contiene pequeñas cantidades de compuestos de N, oxígeno (O) y azufre (S) (Fan et 
al., 2008). Algunos componentes, principalmente los hidrocarburos policíclicos 
aromáticos son muy tóxicos (Alexander, 1994; Atlas y Hazen, 2011), cuya degradación 
es una de las principales funciones de los microorganismos del suelo en lugares 
contaminados con petróleo (Khan et al., 2013; Dashti et al., 2015). La degradación de 
hidrocarburos es un proceso natural en todos los ecosistemas, sin embargo, factores 
como materia orgánica, pH del suelo, tipo y disponibilidad del contaminante, 
disponibilidad y presencia de microorganismos degradadores de hidrocarburos están 
entre las variables más importantes asociadas con los procesos de biorremediación 
(Alexander, 1994; Alrumman et al., 2015; Sun et al., 2015). Las BHC cuentan con 
varios mecanismos para transformar las cadenas que forman a los HDP (Figura 2). 
Por ejemplo, las bacterias con alta hidrofobicidad, actividad emulsificante, reductoras 
de la tensión superficial, productoras de biosurfactantes y con alta capacidad de 
utilizar un amplio rango de hidrocarburos como fuente carbono y energía en suelo en 
combinación con su habilidad para expresar genes catalíticos para dicha actividad (Lin 
et al., 2009; Dindar et al., 2013). La adición de microorganismos alóctonos con alta 
capacidad degradadora de hidrocarburos (bioaumentación) es una de las prácticas 
más importantes en biorremediación (Quiao et al., 2014; Fodelianakis et al., 2015). De 
igual manera, la actividad enzimática y la estructura de la comunidad microbiana del 
suelo son dos de las razones por las cuales se evalúan los microorganismos del suelo 
y sus funciones biológicas para favorecer la descontaminación de suelos por 






Figura 2.  Representación esquemática de los principales mecanismos de plantas y bacterias 
hidrocarbonoclastas para acumular o biodegradar hidrocarburos derivados del petróleo. 1, 
fitoacumulación; 2, fitoestabilización; 3, biosorción; 4, bioacumulación; 5, biotransformación 





Son sustancias orgánicas que contienen una porción hidrofóbica y una hidrofílica que 
le proporciona la habilidad de actuar en la interfase de diferentes compuestos. 
Pseudomonas aeruginosa ha sido reportada como una bacteria con alto potencial en 
la producción de biosurfactantes, principalmente ramnolípidos, y es capaz de 
biodegradar el 86,7 % de los compuestos saturados y el 39,5 % de compuestos 
aromáticos, a partir de desechos aceitosos generados de la industria petrolera 
(Cerqueira et al., 2011). Las bacterias del género Acinetobacter producen una 
sustancia con características a los biosurfactantes que utiliza para degradar varios 










Muchas BHC están equipadas con maquinarias metabólicas para usar el petróleo 
como fuente de carbono y energía a través de vías aeróbicas y anaeróbicas. Por 
ejemplo, algunos microorganismos poseen sistemas enzimáticos del tipo oxigenasas e 
hidroxilasas que oxidan hidrocarburos alifáticos y aromáticos mediante el rompimiento 
de enlaces C-C en las posiciones orto y meta (Hesham et al., 2014; Naveed et al., 
2014; M’rassi et al., 2015). La oxidación y la hidroxilación de hidrocarburos están 
reguladas por genes alk, los cuales han sido detectados en todas las bacterias y 
clones metagenómicos de un mesocosmos contaminado con petróleo crudo 
(Dellagnnezze et al., 2014) (Cuadro 3). 
 
 
Situación de los suelos contaminados con hidrocarbu ros en el 
trópico de México 
 
La actividad petrolera en México inició durante la década de 1940, centrándose en la 
región tropical sureste. Tabasco y Veracruz son de los estados con mayor problema 
de contaminación de suelo y agua por derrame de HDP, originados principalmente por 
el desbordamiento de las fosas de los pozos petroleros, transporte y por la toma 
clandestina del combustible directamente de los oleoductos, lo cual ha repercutido 
negativa y significativamente en los agroecosistemas de estas regiones (Schroeder et 
al., 1999; Zavala-Cruz et al., 2005). Como parte importante de la misión del Colegio de 
Postgraduados (Tabasco y Estado de México) en la recuperación de suelos 
contaminados con compuestos orgánicos e inorgánicos, se han realizado estudios 
acerca de la interacción suelo-planta-microorganismo para biorremediar suelos 
contaminados con hidrocarburos. En Teapa, Tabasco, los suelos (Gleysoles) tienen 
petróleo acumulado por derrames crónicos, pero mantienen praderas de algunas 
gramíneas como el pasto alemán [Echinochloa polystachya, (H.B.K.) Hitchc.]. Al 
respecto, se ha reportado que la interacción de esta especie vegetal inoculada con 
consorcios de bacterias y hongos filamentosos es capaz de remover el 48 % de 
hidrocarburos totales del petróleo (Rivera-Cruz et al., 2004), y el 66,5 % de 
benzo[a]pireno en suelo (Rivera-Cruz et al., 2006). Otros estudios en el ejido de José 
Narciso Rovirosa, Tabasco, indican que el sistema conformado por Pseudomonas sp., 
Serratia marcescens, Aspergillus sp. y Trichoderma sp., y la leguminosa guaje 




(46 % P) es capaz de remover hasta 81 % de hidrocarburos totales del petróleo, lo que 
representa su alto potencial para fitorremediar suelos contaminados (Maldonado-
Chávez et al., 2010). Los cultivos de maíz y frijol (Phaseolus vulgaris), los de mayor 
tradición y que forman la base de la alimentación en México, han sido afectados por la 
contaminación de petróleo en suelo, por lo que varias de las investigaciones se han 
dirigido a estos cultivos. Al respecto, se han reportado poblaciones de BHC de 6,03 x 
108 UFC g suelo-1 rizosférico de ambos cultivos en la localidad de Minatitlán, Veracruz, 
donde las bacterias de la rizosfera de maíz presentaron una capacidad significativa 
para la remoción de hidrocarburos, la cual incrementa conforme el tiempo (Hernández 
et al., 2004b; Hernández et al., 2004c). En tanto que, Hernández et al. (2000) 
encontraron poblaciones de hasta 63 x 106 UFC g-1 de BFNA-BHC en suelo rizosférico 





























Cuadro 3.  Genes catalíticos involucrados en la biodegradación de hidrocarburos presentes en 
algunas RPCV. 
 
Gen Bacteria  Referencia  
alkB 
Pseudomonas sp., 
Pseudomonas pertucinogena,  
Margesin et al., 2003; M’rassi et 





Margesin et al., 2003; Hesham et 
al., 2014 
alkB2 Rhodococcus spp. Margesin et al., 2003 
alkH Rhodococcus fascians Pawlik y Seget, 2015 
alkM Acinetobacter spp. Margesin et al., 2003 




Hesham et al., 2014; Pawlik y 
Seget, 2015 
P450, pah Endófitos Pawlik y Seget, 2015 
alkB, CYP153,  Parvibaculum, Aeromicrobium Tsuboi et al., 2015 
alma, ladA Actinobacterias Tsuboi et al., 2015 
alk Micrococcus sp., Dietzia maris Dellagnezze et al., 2014 
 
Respecto a la presencia de bacterias fijadoras de nitrógeno, investigadores de la 
Universidad Veracruzana y del Colegio de Postgraduados (Estado de México) 
evaluaron el impacto del petróleo crudo sobre este tipo bacterias en la región de la 
Perla, Veracruz, y reportaron que las poblaciones bacterianas incrementan hasta tres 
veces en suelos contaminados con 40 000 mg petróleo kg suelo-1 respecto a los 
suelos no contaminados (Vázquez-Luna et al., 2011). Asimismo, se ha documentado 
que la presencia de queroseno en un cultivo de frijol no afecta drásticamente las 
poblaciones de bacterias diazotróficas, ya que se encontró una población de 4 x 106 
UFC g raíz-1 con una concentración de 2500 mg queroseno kg-1 en suelo del rizoplano, 
y de BFNA-BHC de 3 x 106 UFC g raíz-1 con una concentración de 500 mg queroseno 




19,1060 nmol C2H4 h
-1 vial-1 (Hernández et al., 2004a). En tanto, que Pérez-Vargas y 
sus colaboradores (2000) señalaron que las bacterias diazotróficas 
hidrocarbonoclastas son capaces de reducir hasta 75 % del total de hidrocarburos que 
conforman al queroseno. Estudios realizados en el Colegio de Postgraduados (Estado 
de México) han reportado la presencia de bacterias diazotróficas hidrocarbonoclastas 
pertenecientes a los géneros de Agrobacterium, Acinetobacter, Bacillus y 
Xanthomonas, en suelos contaminados de La Venta, Tabasco (Esquivel-Cote et al., 
2015) con la capacidad de producir ácido indol acético, sintetizar la enzima ACC 




Perspectivas del uso de RPCV en la fitorremediación  de suelos 
contaminados en México 
 
La perspectiva de la restauración de suelos contaminados con hidrocarburos en 
México se basa en estudios moleculares para esclarecer la expresión de genes que 
codifican a enzimas catalíticas implicadas en la biodegradación de hidrocarburos 
alifáticos y aromáticos presentes en rizobacterias hidrocarbonoclastas y en conocer el 
impacto que provoca la presencia de hidrocarburos en la eficiencia de los mecanismos 
promotores del crecimiento vegetal, por ejemplo, la fijación de nitrógeno atmosférico 
durante el proceso de fitorremediación. De igual manera, se requiere de estudios 
enfocados al aislamiento del ADN directamente del suelo para conocer la diversidad 
microbiana no cultivable de bacterias diazotróficas con potencial hidrocarbonoclasta en 
suelos contaminados con petróleo. Lo anterior resalta la importancia de la 
complementariedad que debe considerarse entre la ciencia básica y la ciencia 
aplicada, con el fin de hacer más eficientes los procesos de biorremediación y 
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En los últimos años la economía mundial tuvo como uno de sus pilares energéticos al 
petróleo, recurso que se fue agotando, y además se fueron incrementando los costos 
de extracción, con la complicación que estudios geológicos muy serios calculan una 
declinación inexorable de la producción de petróleo hacia el año 2020. En la era del 
conocimiento, una de las grandes preocupaciones de los técnicos y científicos más 
calificados pasa por encontrar fuentes de energía, de fácil acceso y generadoras de 
productos económicamente competitivos a partir del desarrollo de tecnologías 
avanzadas respetuosas del ambiente (Molina, 2009).  
El biodiésel surgió como una interesante opción ya que es capaz de aprovechar 
diversas materias primas, proviene de una fuente renovable y el nivel bruto de esas 
emisiones es muy inferior al de las generadas por la combustión de origen fósil. Por 
sus características químicas y la baja contaminación ambiental que genera su 
combustión, se proyecta como una prometedora fuente de energía renovable sobre 
todo para los países donde las reservas de combustibles fósiles son escasas. En 
realidad, si se consideran las externalidades o costos ambientales relacionados con la 
producción de los cultivos, la ecuación ambiental cambia (Ríos et al., 2010) y hay que 
tener en cuenta además los costos del petróleo, que últimamente son bajos, en la 
decisión de producir o no biodiésel. Históricamente la utilización de combustibles 
fósiles llevó a la contaminación de los suelos con hidrocarburos (Saterback et al., 
2000), convirtiéndose en importantes contaminantes medioambientales (Verma et al., 
2006). El derrame accidental del petróleo ha causado graves daños al ecosistema 
natural, y a pesar de los procesos físicos y biológicos en los suelos, los hidrocarburos 




del siglo XX, se ha registrado en casi todo el mundo, un incremento vertiginoso en la 
cantidad de suelos contaminados con hidrocarburos de petróleo y sus derivados. 
El derrame de combustible es considerado uno de los accidentes ambientales más 
difíciles de mitigar o remediar. Asimismo, estos tipos de derrames se están volviendo 
más frecuentes debido a diversos factores, entre los cuales se halla el mal estado de 
las vías de circulación, como el accidente sucedido con derrame de 9000 galones de 
diésel en la Quebrada del Toro (Perú). En esta situación se efectuó una 
bioremediación en pilas con bacterias provenientes de Japón en una simbiosis 
compuesta por más de 80 tipos de microorganismos de origen natural, entre los cuales 
destacan tres: bacterias acidolácticas, bacterias fototrópicas, y levaduras, lográndose 
eliminar la contaminación (Rodríguez Bazán, 2009). 
En Argentina existen precedentes de derrame de biodiésel puro (100 %) en las 
proximidades de la ciudad de San Lorenzo, a 139 km al sur de Santa Fe. La fuga del 
biocombustible fue vertida en las aguas del río Paraná generando una mancha de 100 
km2 y afectando varias ciudades en los alrededores (Perfil, 2008). En la actualidad, la 
influencia del biodiésel en el suelo no ha sido totalmente comprendida, es por ello que 
es relevante ampliamente en el estudio del ciclo de vida del biodiésel en el suelo dado 
que este actúa como aceptor y depósito final de los residuos generados por la 
surgente industria de los biocombustibles (Cardona Villada, 2007). 
La comercialización de mezclas biodiésel-diésel pueden producir impactos 
ambientales no deseados cuando existen derrames. Se ha estudiado para estos casos 
la bioremediación con Pseudomonas putida en suelos contaminados con esta mezcla; 
se concluyó que la remediación ha sido efectiva en 24 días de incubación, lo que sería 
una aplicación muy interesante como agente biodegradante en este tipo de 
contaminación (Sunar et al., 2013). 
Numerosos estudios reportan la biodegradación de hidrocarburos aromáticos y 
alcanos bajo condiciones aeróbicas (Gallego et al., 2002; Saliven et al., 2004), con 
técnicas de enriquecimiento de nutrientes (Meckenstock et al., 2000; So y Young, 
2001; Ehrenrich et al., 2000), y bajo condiciones anaeróbicas (Grishchenkov et al., 
2000). Sin embargo, el único estudio de biodegradabilidad de biodiésel reportado 
hasta el momento es el efectuado por Zhang et al. (1998), quienes, después de 
investigar la degradación de varios tipos de biodiésel y compararlos con la 
degradación de un diésel comercial, así como mezclas de diésel con biodiésel, 
concluyeron que el biodiésel es fácilmente biodegradable en ambientes acuáticos, y su 
biodegradabilidad es mayor que la del diésel comercial.  
El biodiésel es menos tóxico para los organismos del suelo, experimenta fácilmente 




cantidad de biodiésel suelen facilitar la biodegradación (De Mello et al., 2007; 
Demirbas, 2009; Makareviciene y Janulis, 2003 y Prince et al., 2008).  
La degradación biológica (biodegradación) consiste fundamentalmente en la oxidación 
de estos compuestos por parte de las bacterias heterótrofas del suelo en su 
metabolismo respiratorio, con el objeto de conseguir energía para su mantenimiento y 
crecimiento. Los compuestos orgánicos pueden ser metabolizados bajo condiciones 
aeróbicas o anaeróbicas por los procesos bioquímicos de los microorganismos. 
Las estrategias de biorremediación natural incluyen atenuación natural, 
bioestimulación, bioaumentación, landfarming (arado, fertilización y riego del terreno 
para aumentar la degradación), adición de compost y fitorremediación (Skipper, 1999). 
La biorremediación en el suelo puede ser promovida estimulando a los 
microorganismos nativos del suelo con la introducción de nutrientes y oxígeno 
(bioestimulación) (Seklemova et al., 2001) o a través de la inoculación o 
enriquecimiento de microorganismos en el suelo (bioaumentación) (Richard y Vogel, 
1999; Barathi y Vasudevan, 2001). Existen dos tipos diferentes de fitorremediación: “in 
planta” y “ex planta”, según se realice la degradación del contaminante dentro de la 
propia planta o fuera de ella. En el primer caso (in planta), la planta absorbe el 
contaminante y lo incluye dentro de ella, mientras que en el segundo caso (ex planta), 
dicha degradación se realiza en la zona de la rizósfera, debido a los exudados 
radicales y a la mayor actividad que existe en la zona (CSIC, 2007). 
La fitorremediación es citada como una alternativa tecnológica amigable con el 
ambiente que logra remediar los suelos afectados con diversos tipos de 
contaminantes. Cubillos et al. (2014) citan su utilización para derrames de 
hidrocarburos, utilizando leguminosas (Clitoria ternatea, Phaseolus coccineus y Cicer 
arietinum) y gramíneas (Brachiaria híbrido y brizantha y Panicum máximum), y también 
a Medicago sativa, con una remoción de un 50 % de hidrocarburos del suelo. 
El proceso de degradación biológica es de gran importancia en la degradación de los 
hidrocarburos y otros compuestos orgánicos que entran en contacto con el suelo. Es 
así, que el conocimiento de la estructura y funcionalidad de las poblaciones 
microbianas nativas del suelo en el que se efectúa la remediación, su modificación con 
el tiempo y su variación según las condiciones del medio que las rodea es fundamental 
para comprender el éxito o fracaso en el proceso de remediación (Corona et al., 2005). 
El alcance de la biorremediación del suelo depende del tipo de suelo, de las 
propiedades buffer, de la actividad biológica, del tipo de biota, de la longevidad de los 
contaminantes, de la toxicidad y de la movilidad del agua en el suelo. La 
caracterización física, química y biológica del suelo es fundamental para conocer si la 




Además debe tenerse en cuenta que la biodisponibilidad de los contaminantes varía 
con el tipo de hidrocarburo y las características del suelo (Plaza et al., 2005).  
Las propiedades del suelo y la actividad de la población microbiana autóctona afectan 
el grado de biorremediación, es por ello que la caracterización del sitio es prioritaria 
para decidir cuál es el método más apropiado para la biorremediación (Bento et al., 
2005). Doran et al. (1996) presentaron una serie de propiedades que afectan la 
funcionalidad y calidad del suelo, y que afectarán consecuentemente la tasa de 
degradación de hidrocarburos en suelos. Esta se encuentra condicionada por 
parámetros fisicoquímicos como la temperatura, pH, contenido de sales, presencia de 
nutrientes, contenido de oxígeno, tamaño y distribución de partículas, capacidad 
reguladora (Margesin y Shinner, 2001).  
Los principales nutrientes limitantes en la degradación microbiana de los hidrocarburos 
de petróleo que han sido históricamente estudiados fueron el nitrógeno (N) y el fósforo 
(P) (Zhuo y Crawford, 1995; Ting et al ,1999). Algunos autores (Sarkar et al., 2005) 
sostienen que ambos (N y P) son restrictivos para la degradación biológica aunque 
otros (Margesing y Shinner, 2001; Walecka et al., 2006) plantean que el primero (N) es 
mucho más crítico debido a su mayor demanda biológica.  
Los productos del petróleo una vez introducidos en el medioambiente cambian todas 
las condiciones del sistema biológico dependiendo de su concentración. Los 
microorganismos son ampliamente usados como indicadores de salud ecológica 
porque ellos tiene la capacidad de responder de modo relativamente rápido ante la 
presencia de contaminantes (Hayat et al., 2002). La actividad biológica es el principal 
mecanismo para eliminar el petróleo y demás hidrocarburos del suelo. Un indicador 
microbiano es capaz de representar diversas propiedades del ambiente de una 
manera integrada (Gregorich et al., 1994; Powlson et al., 2001; Winndig et al., 2005) 
porque los microorganismos responden sensiblemente a cambios en el ambiente y al 
estrés, ya que se encuentran en íntima relación con el ambiente que los rodea 
(Winding et al., 2005). Los ensayos microbiológicos incluyen generalmente como 
indicadores de la contaminación con hidrocarburos a metodologías tales como el 
carbono de la biomasa microbiana (CBM), respiración, y actividad enzimática. 
Para estudiar qué sucede con la biomasa microbiana, Hawrot-Paw y Martynus (2011) 
utilizaron biodiésel para mezclar con diésel para agregar en una concentración de 5 % 
a suelos franco arcillo arenosos y franco limosos. En este experimento, el agregado de 
biodiésel en la mezcla produjo menor biomasa microbiana durante todo el 
experimento, que duró 24 días. 
El efecto que produce los hidrocarburos sobre los microorganismos del suelo ha sido 




2000). El tamaño de la comunidad microbiana suele declinar con la presencia de 
contaminantes, Van der Wader et al., (1995) encontraron que la mayor degradación de 
hidrocarburos reportada presentaba la más alta correlación con el parámetro de 
respiración del suelo. 
La diversidad funcional (Df) es un componente de la diversidad microbiana que ha 
recibido poca atención (Zak et al., 1994). Incluye diferentes funciones y varios 
procesos físicos influenciados por los microorganismos (Giller et al., 1997). La 
descomposición de residuos es llevada a cabo por organismos heterotróficos que 
representan el mayor componente de la diversidad funcional microbiana (Zak et al. 
1994; Giller et al., 1997). Se considera que la diversidad catabólica es un indicador 
práctico de la diversidad funcional de la microbiota del suelo (Sparling et al., 2000). 
Alvear et al. (2007) señalaron que las actividades biológicas son excelentes 
bioindicadores de la calidad del suelo. La hidrólisis de la FDA incluye la actividad de 
enzimática hidrolítica extracelulares involucradas en los ciclos biogeoquímicos de los 
nutrientes del suelo. Las enzimas responsables de la hidrólisis del FDA son las 
esterasas, proteasas y lipasas que están involucradas en la descomposición de los 
residuos. Generalmente más del 90 % de la energía del sistema del suelo se debe a la 
actividad de los descomponedores, por ello la estimación de la actividad de los 
descomponedores prevé un buen indicador de la actividad microbiológica total.  
En un ensayo en el que se utilizaron como contaminantes biodiésel, glicerol y un 
cultivo mixto de organismos provenientes de una laguna contaminada (Lemos et al., 
2013), se observó que por bioaumentación degradaron la mezcla de ambos 
contaminantes y proveyeron mayor remoción de HTP al final del proceso (111 días). 
En la actualidad se han realizado ensayos biológicos que han demostrado efectos 
citotóxicos y genotóxicos, por lo tanto, considerando su efecto dañino sobre los 
organismos expuestos a suelos contaminados con biodiésel, se considera que debe 
revisarse cuidadosamente este aspecto para asegurar la calidad ambiental (Morais 
Lemea et al., 2012). En esta contribución se evalúa y compara atenuación natural, 
bioestimulación orgánica e inorgánica, bioaumentación y fitorremediación como 
técnicas de remediación en suelos contaminados con biodiésel. Si bien ha sido 
demostrado que el biodiésel tanto puro como en mezclas son una interesante 











Diseño experimental  
 
Para evaluar y comparar la degradación del biodiésel se realizó un ensayo a campo. 
Se utilizaron parcelas de 0,8 x 1 m sobre un suelo de un textura franco limosa con un 
horizonte superficial de 30 cm, correspondientes a un Argiudol típico, de la localidad 
de Pilar, provincia de Buenos Aires, con un diseño experimental completamente 
aleatorizado. El diseño constó de 6 tratamientos con 3 repeticiones (Cuadro 1). 
 
Cuadro 1.  Descripción de los tratamientos empleados para evaluar la degradación de 
biodiésel.  
 
 Tratamiento y descripción  
S  Testigo 
SB Atenuación natural: suelo contaminado con biodiésel 
SBF Bioestimulación inorgánica: suelo contaminado con biodiésel y bioestimulado con 
fertilizante nitrogenado 
SBC  Bioestimulación orgánica: suelo contaminado con biodiésel y bioestimulado con 
compost 
SBM Bioaumentación: suelo contaminado con biodiésel e inoculado con bacterias 
degradadoras de hidrocarburos 
SBL SBL Fitorremediación: suelo contaminado con biodiésel y sembrado con Lolium 
multiflorum L. 
 
El nivel de contaminación con biodiésel fue del 20 % del peso seco del suelo. El 
fertilizante utilizado como fuente de nitrógeno fue urea y la dosis para aplicar se 
calculó sobre la óptima relación C:N para el desarrollo de la actividad biológica 
determinada por varios autores: 33:1 (Zitrides, 1983; Riser-Roberts, 1998; Sarkar et 
al., 2005). La dosis de fertilizante aplicada para el tratamiento de bioestimulación 
inorgánica fue de 800 mg por parcela. En los tratamientos bioestimulados por compost 
(C/N: 11, pH 6,1, CE: 1,05) la relación en base seca, suelo-compost fue de 1:0,3 ya 
que varios trabajos encontraron dicha relación como adecuada para la degradación de 
hidrocarburos (Stegmann et al., 1991; Namkoong et al., 2002). La dosis aplicada de 
compost en los tratamientos bioestimulación orgánica fue de 1,2 kg. La dosificación del 
compuesto microbiano utilizado en los tratamientos de bioaumentación se basó en las 




3.g HTP, mientras que la dosis de mantenimiento aplicada cada 15 días fue de 0,5 g.m-
3.g HTP, durante el primer mes. 
En el tratamiento de fitorremediación se sembró Lolium multiflorum L. con una 
densidad de 50 grm-2, ajustándose el contenido de agua del suelo mediante el riego 
durante 1 mes hasta la implantación de la pastura. Posteriormente se mantuvo el 
ensayo con las condiciones ambientales del sitio. 
 
Muestreo   
 
Se extrajeron muestras simples a una profundidad de 0-20 cm para cada uno de los 
tratamientos. El muestreo se realizó en el tiempo 0 (T0), al mes (T1), a los 3 meses 
(T3) y a los 6 meses (T6) de haber comenzado el ensayo. 
 
Determinaciones analíticas  
 
Se realizaron las siguientes determinaciones físicas, químicas y microbiológicas para 
todos los ensayos: Textura: se determinó a través del análisis de tamaño de partícula 
propuesta por Boyoucos (1927) y se expresó como % de arena (%A), arcilla (%AR) y 
limo (%L); Hidrocarburos Totales de Petróleo (HTP): se determinaron mediante el 
método EPA 418,1 (1978); pH: se efectuó mediante la utilización de un electrodo de 
vidrio precalibrado sobre una suspensión suelo: agua de 1:2,5 (Page ,1982); nitratos 
(NO3): según el método de diazotación con Snedd (Page ,1989); Fósforo extractable 
(P): fue determinado según la metodología propuesta por Bray y Kurtz (1945) y 
Carbono orgánico total (COT): fue evaluado utilizando el método de oxidación húmeda 
de Walkley y Black (Nelson y Sommers, 1982). 
Las determinaciones microbiológicas fueron: Carbono de la biomasa microbiana 
(CBM): se determinó por el método de fumigación extracción propuesto por Vance et 
al. (1987); Respiración basal (Resp): se incubaron 20 g de suelo fresco en condiciones 
óptimas de temperatura (25 ºC) y humedad (90 %) durante 7 días, según lo propuesto 
por Jenkinson y Powlson (1976). Hidrólisis de (FDA): se incubó el suelo con diacetato 
de fluoresceína, se determina la fracción coloreada liberada metabólicamente, 
midiendo absorbancia a la longitud de onda de 439 nm de las soluciones de FDA 








Análisis estadístico   
 
Los datos se analizaron mediante el programa estadístico INFOSTAT 1.1. (Infostat, 
2002) mediante análisis de varianza y Test de Tukey para comparar medias entre 




Resultados y discusión 
 
Contenido de hidrocarburos 
 
En la Figura 1 se observan los valores medios de HTP y sus respectivos desvíos 
estándar. Al inicio del ensayo puede observarse que entre los tratamientos 
contaminados no se encuentran valores estadísticamente significativos, parten de un 
mismo nivel de contaminación.  
 
 
Figura 1.  Valores medios de Hidrocarburos Totales de Petróleo (HTP) para los tratamientos y 
tiempos de muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) 
entre tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
En T1 se puede observar que entre los tratamientos contaminados el de 
bioestimulación orgánica (SBC) y fitorremediación (SBL) presentaron valores de menor 









































nivel de HTP estadísticamente significativos. Es decir que al mes de realizada la 
contaminación lograron degradar más rápidamente el biodiésel. En el tratamiento de 
fitorremediación, el establecimiento de las plántulas y de la actividad rizosférica, junto  
con el riego que se aplicó durante este período de manera de favorecer la 
implantación de la pastura, podrían ser los factores que generaron una mayor 
actividad biológica acelerando el proceso degradativo del contaminante.   
En los tratamientos de estimulación inorgánica (SBF), atenuación natural (SB) y 
bioaumentación (SBM), la disminución del pH del suelo podría ser la causa de que no 
se exprese el potencial degradativo de las bacterias inoculadas como las nativas. 
Respecto a la bioestimulacion inorgánica, Seklemova et al. (2001) en un ensayo a 
campo encontraron que el contenido de nutrientes no tiene efecto en la 
descontaminación en suelos forestales contaminados con diésel. Sin embargo Gallego 
et al., (2002) evaluaron las técnicas de bioremediación in situ y demostraron que con 
la adición de nitrógeno y fósforo es posible degradar hasta 90 % del contenido de 
diésel en el suelo.  
En T3 el tratamiento de atenuación natural (SB) resultó ser el tratamiento menos 
eficiente en la degradación del biodiésel, diferenciándose estadísticamente de los 
restantes tratamientos. Esto mismo fue corroborado por Romaniuk et al., (2007) al 
comparar diferentes técnicas de remediación, utilizando diferentes productos 
comerciales en suelos contaminados con diferentes hidrocarburos: el tratamiento de 
atenuación natural resultó ser el más lento y menos eficiente. Sin embargo algunos 
autores han considerado dicha técnica de remediación como "costo-efectiva", y de 
bajo riesgo (Corona-Ramírez e Iturbe-Argüelles, 2005). Los restantes tratamientos 
(SBC, SBF, SBM, SBL) no presentaron diferencias estadísticamente significativas 
entre ellos. Sin embargo, en el Cuadro 4.1 se observa que solo los tratamientos (SBC, 
SBM, SBL) lograron a los 3 meses niveles de HTP a partir de los cuales un suelo se 
considera remediado, según las normas holandesas: 5 mg.g-1 de HTP (Frank, 1999). 
Bento et al. (2005) destacaron a la bioaumentación como una de las técnicas con 
mayor eficiencia para la descontaminación de diésel en el suelo. A los 6 meses (T6) 
todos los tratamientos lograron valores inferiores a los 5 mg.g-1 de HTP. Sin embargo 
el tratamiento de bioestimulación orgánica (SBC) presentó un valor estadísticamente 
similar a la situación testigo, con valores de HTP inferiores estadísticamente 
significativos, a los restantes tratamientos.   
En el Cuadro 2 se presenta la evolución del contenido de HTP para los tratamientos a 
lo largo del tiempo de remediación, en él se muestra el análisis estadístico entre 





Cuadro 2.  Valores medios de HTP para todos los tratamientos y diferencias encontradas entre 
los distintos momentos de muestreo. Todos los tratamientos mostraron un descenso 
estadísticamente significativo entre T0 y T3. Sin embargo entre T3 y T6 no se observó 
diferencias estadísticas. 
 









 0 1 3 6 
S 0,10 a 0,05 a 0,11 a 0,5 a 
SB 51,36 
c 
35,33 b 12,91 
a 
4,37 a 
SBF 55,08 35,39 b 6,34 a 4,37 a 
SBC 50,99 23,84 b 4,27 a 1,46 a 
SBM 53,13 
c 
25,64 b 4,90 a 3,37 a 
SBL 53,31 
c 
34,34 b 4,28 a 3,57 a 
 
Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) de HTP entre tiempo de muestreo 
para cada tratamiento. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: estimulación inorgánica, SBC: 
bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: fitorremediación.  
 
 
Variables físico químicas del suelo                            
 
El contenido medio de carbono oxidable para los distintos tratamientos y muestreos se 
presenta en la Fig. 2. El contenido de carbono en el suelo es indicador de la fertilidad 
de este. En T0 la incorporación de un sustrato orgánico en el tratamiento de 
bioestimulación orgánica produjo un lógico incremento, diferenciándose 
estadísticamente de los restantes tratamientos. Sin embargo los demás tratamientos 
no presentaron diferencias significativas entre los sí.  
En T6 se observa que los tratamientos de bioaumentación (SBM), bioestimulación 
orgánica (SBC) y fitorremediación (SBL) mostraron los mayores valores de carbono, 
estadísticamente significativos, respecto a los demás tratamientos y al testigo. Este 
comportamiento, ya avanzado el ensayo, podría deberse a una concentración de 
cadenas parcialmente descompuestas (Serrano et al., 2006). 
En el Cuadro 3 se presenta el análisis estadístico del contenido de carbono en T0, sin 
considerar al tratamiento de bioestimulación orgánica. Puede observarse que los 
tratamientos contaminados con biodiésel presentan valores estadísticamente 
superiores al testigo, demostrando que parte de los hidrocarburos son considerados 






Figura 2.  Valores medios del carbono oxidable (%) para los tratamientos y tiempos de 
muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre 
tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
                        Cuadro 3.  Contenido de carbono orgánico (%) en T0. 
 
 
Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,1) entre tratamientos. S: testigo, SB: 
atenuación natural, SBF: estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: 




En la Figura 3 se presentan los valores medios de fósforo en el suelo con sus 
respectivos desvíos estándar. En T0 solo el tratamiento de bioestimulación orgánica 
presentó valores superiores diferenciándose estadísticamente de los restantes 
tratamientos. Esto resulta lógico debido a la incorporación de un sustrato orgánico rico 
en nutrientes. (Cuadro 3). En T3 los tratamientos contaminados SBM y SBL 
presentaron niveles más bajos estadísticamente significativos de fósforo respecto del 
testigo. Esto podría estar asociado a la utilización del fósforo por parte de la biomasa 
microbiana involucrada en la degradación del biodiésel, y de las plantas en SBL para 




















































el desarrollo de la biomasa forrajera y por la proliferación de microorganismos que se 
generan en la rizósfera producto de los exudados radicales.  
En T6 el tratamiento de bioaumentación (SBM) presentó el nivel más bajo de fósforo 




Figura 3.  Valores medios del contenido de fósforo en el suelo para los tratamientos y tiempos 
de muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre 
tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
En la Figura 4 se presentan los valores medios de nitratos en suelo. Al principio del 
ensayo (T0) se observa que solo los tratamientos estimulados con fertilizante (SBF) y 
el tratamiento bioestimulado con compost (SBC) presentan valores estadísticamente 
superiores al resto. Esto resulta lógico ya que el fertilizante incorporado es la urea, a 
base de nitrógeno, y en el caso de compost debido a la presencia de sustancias 
nitrogenadas de fácil metabolización.  
 









































Figura 4.  Valores medios del contenido de nitratos en suelo para los tratamientos y tiempos de 
muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre 
tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
Al mes (T1) se observa que el tratamiento estimulado a base de fertilizante (SBF) 
presentó el mayor nivel de nitrógeno. El tratamiento de bioestimulación orgánica (SBC) 
presentó el menor nivel de nitratos en suelo. La disminución respecto de T0 y el menor 
nivel presentado en T1 podrían estar asociado a la utilización del nitrógeno por la 
abundante biomasa microbiana propia del compost. 
En T3 el tratamiento bioestimulado con compost (SBC) presentó el mayor nivel de 
nitrógeno, revirtiendo el menor nivel en T1. Este comportamiento podría estar asociado 
por un lado a la mineralización de la abundante materia orgánica, poniendo en 
disponibilidad sustancias carbonadas y por otro lado, en dicho momento se 
encontraron los menores niveles de HTP en suelo, por lo cual las sustancias 
carbonadas presentes en el biodiésel comienzan a ser limitantes produciendo una 
disminución del tamaño de la biomasa microbiana, liberando el nitrógeno que tenían 
inmovilizado.  
Los menores niveles de nitratos que resultaron estadísticamente significativos fueron 
presentados por los tratamientos de bioaumentación (SBM), atenuación natural (SB) y 
fitorremediación (SBL).  
En T6 el tratamiento testigo (S) y bioestimulación con compost (SBC) presentaron los 
mayores niveles de nitratos en suelo diferenciándose estadísticamente de los 
restantes tratamientos. En el caso del compost esta mayor disponibilidad de nitratos se 
debe a la liberación de los nitratos que estaban inmovilizados en la biomasa, en el 
















































caso del tratamiento testigo podría deberse a la mineralización de la materia orgánica 
del suelo.  
En la Figura 5 se muestran los valores medios y el desvío estándar del pH del suelo. 
Al inicio del ensayo (T0) la contaminación con biodiésel en los diferentes tratamientos 
de contaminación produjo una disminución estadísticamente significativa en el valor de 
pH del suelo respecto a la situación testigo en todos los tratamientos, excepto la 
bioestimulación orgánica (SBC).  
En T1, los tratamientos mostraron similar comportamiento que en T0, con SBC con un 
pH más cercano a la neutralidad, pero todos los tratamientos resultaron con valores 
menores, estadísticamente significativos, respecto al testigo. Sin embargo en T3 y T6 




Figura 5.  Valores medios del pH del suelo para los tratamientos y tiempos de muestreo 
analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre tratamientos para 
cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: estimulación inorgánica, 





En la Figura 6 se presentan los valores medios de carbono de la biomasa microbiana 
(CBM), indicador del tamaño de la población microbiana en el suelo. Al inicio del 
ensayo puede observarse que el tratamiento estimulado con compost (SBC) presentó 
el mayor valor seguido por la bioaumentación (SBM), diferenciándose 
estadísticamente entre sí, con valores superiores al testigo (S). 






























Figura 6.  Valores medios de carbono de la biomasa microbiana para los tratamientos y tiempos 
de muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre 
tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
Al mes de la contaminación (T1) solamente el tratamiento estimulado con compost 
(SBC) presentó un mayor nivel estadísticamente significativo de biomasa microbiana. 
Boopathy (2000) planteó que como producto de la contaminación los microorganismos 
son afectados por el efecto tóxico que inhibe claramente la actividad metabólica en los 
primeros estadios de la contaminación. Sin embargo superado dicho período de estrés 
los microorganismos gradualmente se van adaptando al contaminante y los 
hidrocarburos son utilizados como fuente de carbono y energía.  
A los tres meses (T3) los tratamientos estimulados con compost (SBC), fertilizado 
(SBF) y el tratamiento de bioaumentación (SBM) presentaron valores estadísticamente 
similares en cuanto a la población microbiana. Esto resulta lógico ya que en dicho 
momento hay menor valor de biodiésel (HTP), lo que produce una disminución en el 
tamaño de la población por deficiencias de estructuras carbonadas que son utilizadas 
como fuente de energía. Sin embargo, el tratamiento de fitorremediación presentó la 
mayor biomasa microbiana diferenciándose estadísticamente de los restantes 
tratamientos. Este incremento está asociado a la actividad biológica de los 
microorganismos de la rizósfera. Cunningham et al.(1996) encontraron que la mayor 
degradación de hidrocarburos ocurre alrededor de la rizósfera debido a que la planta 
exuda componentes orgánicos a través de las raíces, que incrementan la densidad, 
diversidad y actividad de los microorganismos alrededor de esta, y son 













































microorganismos degradadores de hidrocarburos. Esto mismo fue corroborado por 
Siciliano y Germida (1998). 
A los 6 meses (T6), donde todos los tratamientos alcanzaron el nivel de 
descontaminación establecido por las normas holandesas, el tratamiento de 
fitorremediación (SBL) presentó el mayor nivel de biomasa microbiana con diferencia 
estadísticamente significativa respecto a los demás tratamientos. A pesar de tener 
bajos valores de HTP que son la fuente de carbono para los microorganismos, los 
exudados y secreciones de las plantas generan condiciones propicias para el 
desarrollo de una abundante biomasa microbiana.  
En la Figura 7 se observan los valores medios de respiración del suelo, indicador de la 
actividad biológica de este. Al inicio del ensayo los tratamientos de estimulación 
inorgánica (SBF), atenuación natural (SB), bioaumentación (SBM) y fitorremediación 
(SBL) presentaron valores de actividad biológica estadísticamente inferiores a la 
situación testigo. Este comportamiento podría estar asociado a los cambios en el 
ambiente generados por la contaminación con biodiésel. Sin embargo el tratamiento 
bioestimulado con compost (SBC) presentó el mayor nivel de respiración, 
estadísticamente significativo, poniendo en evidencia la mayor actividad biológica. 
Esto resulta lógico debido a la incorporación del compost que introdujo una gran masa 
y diversidad de microorganismos, por ello los mayores niveles de CBM y con la 
incorporación de un sustrato rico en carbono y nutrientes, se generaron las 
condiciones óptimas para el desarrollo de la actividad heterotrófica. Por ello esta 
mayor actividad biológica y población microbiana (CBM) se tradujeron en una rápida 
disminución de biodiésel en el suelo (Figura 4). 
 
Figura 7.  Valores medios de respiración basal para los tratamientos y tiempos de muestreo 
analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) entre tratamietos para 
cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: estimulación inorgánica, 
SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: fitorremediación.  




















































En T1 se observa que SBC presenta niveles estadísticamente superiores de actividad 
respiratoria, actuando en la degradación del biodiésel, y en el tratamiento de 
atenuación natural (SB) presentó el menor nivel de respiración en comparación de los 
restantes tratamientos. En T3 y en T6 el tratamiento de fitorremediación (SBL) 
presentó los mayores niveles de respiración microbiana. Esta alta actividad biológica 
está asociada al efecto de la actividad promovida por las sustancias carbonadas 
secretadas por las raíces, ya que el biodiésel presenta un bajo nivel en dicho momento 
de muestreo (Figura 1). 
En T6 debe destacarse el segundo nivel más elevado en respiración presentado por el 
tratamiento de bioestimulación orgánica (SBC), con valores superiores 
estadísticamente significativos respecto a atenuación natural (SB) y bioestimulación 
inorgánica (SBF).  Esto está asociado a los aportes de carbono de la materia orgánica 
ya que el contenido de biodiésel en este momento de muestreo en el suelo presenta 
niveles muy bajos. 
 
 
Hidrólisis de diacetato de fluoresceína 
 
En la Figura 8 se presentan los valores medios de hidrólisis de diacetato de 
fluoresceína (Adam y Duncan, 2001) que es aceptado como un método preciso y 
simple para determinar la actividad biológica del suelo. Las enzimas responsables de 
la hidrólisis de FDA no son específicas, sino que en este proceso están involucradas 
esterasas, proteasas y lipasas que participan en la descomposición de los residuos y 
ciclado de nutrientes. Al inicio del ensayo (T0) la contaminación con biodiésel produjo 
que todos los tratamientos contaminados presentaran valores estadísticamente 
menores que los del testigo (S) de hidrólisis de FDA poniendo en evidencia que la 






Figura 8.  Valores medios de hidrólisis de diacetato de fluoresceína para los tratamientos y 
tiempos de muestreo analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas (P<0,05) 
entre tratamientos para cada tiempo de muestreo. S: testigo, SB: atenuación natural, SBF: 
estimulación inorgánica, SBC: bioestimulación orgánica, SBM: bioaumentación, SBL: 
fitorremediación.  
 
El tratamiento de bioestimulación orgánica (SBC) y de bioaumentación (SBM) 
presentaró la mayor actividad en la hidrólisis de FDA. El agregado de compost, 
además de incorporar una abundante biomasa de microorganismos también aporta 
nutrientes y una gran capacidad buffer. Esto mismo fue encontrado por Lee et al., 
(2008), quienes al comparar diferentes sustratos encontraron que la incorporación de 
compost presentó el mayor nivel de hidrólisis de FDA. Ellos plantean que esta mayor 
actividad enzimática se debe al alto contenido de carbono de fácil degradación propio 
del compost. Además Wellman et al., (2001) reportan que la incorporación de materia 
orgánica provee una mejora en las propiedades físicas y químicas como la aireación, 
la capacidad de retención de agua, el pH, el intercambio catiónico y que esto influye en 
la población microbiana y puede estimular la capacidad degradadora de hidrocarburos. 
La mayor actividad en el tratamiento de bioaumentación está asociada a la 
incorporación de bacterias degradadoras de hidrocarburos.  
Al mes (T1) los tratamientos bioestimulación orgánica (SBC), bioaumentación (SBM) y 
fitorremediación (SBL) presentaron niveles estadísticamente semejantes al testigo con 
referencia a la hidrólisis de FDA. En estos tratamientos la disminución del contenido 
del biodiésel HTP estuvo acompañada con un aumento en la respiración del suelo y 
una mayor biomasa microbiana. En los casos del tratamiento SBC y SBM la mayor 
actividad fue explicada en el párrafo anterior, y para SBL se corresponde a la 
promoción de la actividad biológica por parte de los exudados radicales. La situación 

























































testigo era de esperarse que presente un alto nivel debido a que no se la contaminó 
con biodiésel. En T3 los tratamientos mostraron el mismo comportamiento que en T1.  
Al finalizar el ensayo en T6, el tratamiento de fitorremediación (SBL) presentó el mayor 
nivel estadísticamente significativo de hidrólisis de FDA junto con la situación testigo. 
Esta mayor actividad en el tratamiento fitorremediado está asociada no solo a las 
secreciones radiculares, sino también a las mejores condiciones generales del suelo. 
A pesar de que el FDA es tenido en cuenta como un indicador de biodegradación en 
los suelos contaminados con hidrocarburos, Lee et al. (2008) no lo consideraron como 
una medida para estimar la biorremediación porque en sus ensayos no observó una 
disminución de la hidrólisis de FDA después de lograr reducir los HTP. Esto mismo fue 
observado en el tratamiento de fitorremediación (SBL) a pesar de que presentó valores 
muy bajos de HTP la hidrólisis del FDA continuó incrementándose. Podría ser que al 
encontrarse el medio natural libre de hidrocarburos, vuelve a su equilibrio y se 
aumenta la actividad microbiana. 
Los tratamientos de bioaumentación (SBM) y bioestimulación orgánica (SBC) 
mostraron valores intermedios significativos de actividad biológica. Para SBM puede 
haber una disminución del contenido de cadenas carboxílicas, fuente de energía 
debido de los bajos niveles de HTP. Sin embargo en el caso de SBC, a pesar de que 
mostró una elevada biomasa microbiana y elevado nivel de respiración no presentó el 
mayor nivel de hidrólisis de FDA (Rios et al., 2014).  
La baja actividad encontrada en el tratamiento de atenuación natural (SB) se 
contrapone con lo encontrado por Bento et al. (2005) que observaron un continuo 
incremento en la actividad enzimática hasta el final del experimento.  
 
 
Análisis de correlación entre las variables más rel evantes  
 
En el Cuadro 4 se presenta en el análisis de correlación entre las variables más 
relevantes dentro de las variables físicas, químicas y microbiológicas: 
• La respiración correlacionó en manera positiva con el carbono de la biomasa 
microbiana y contenido de carbono del suelo y negativamente con el contenido de 
nitratos. 
• El contenido de HTP correlacionó de manera negativa con el pH y positiva con el 




• La hidrólisis del FDA correlacionó en forma negativa con el contenido HTP y 
positivamente se relacionó con el pH, el contenido de carbono (%), respiración y el 
carbono de la biomasa microbiana.  
 
El contenido de HTP correlacionó en forma positiva con el contenido de nitratos y en 
forma negativa con el pH de suelo. La contaminación con biodiésel tuvo un efecto 
negativo sobre el pH del suelo, es decir, que los tratamientos que tuvieron mayores 
niveles de biodiésel presentaron menores niveles de pH en el suelo, poniendo en 
evidencia los cambios ambientales que genera la contaminación. La disminución del 
contenido de hidrocarburos va acompañada de una disminución del contenido de 
nitratos, resultando lógico ya que los nitratos son fuente esencial para el desarrollo de 
la biomasa microbiana encargada de la degradación del contaminante (Ríos, 2013). 
Existió una fuerte correlación positiva de la respiración con el CBM. Es decir, que el 
mayor tamaño de la comunidad microbiana (CBM) estuvo acompañada de una mayor  
actividad biológica. Esta misma correlación fue encontrada por Yao et al. (2000) y 
corroborada por Dawson et al. (2007). La respiración se correlacionó en forma positiva 
con el carbono del suelo. Es decir, que la actividad biológica se ve estimulada con 
mayor fertilidad del suelo, el carbono orgánico es fuente esencial de energía y 
nutrientes para el desarrollo de la actividad biológica y multiplicación celular. La 
respiración se correlacionó en forma negativa con el contenido de nitratos en el suelo. 
Esta relación confirma que los nitratos son esenciales para los microorganismos ya 





























suelo; Ce conductividad eléctrica; %C carbono orgánico; NO3 nitratos, P fósforo Bray Kurtz; CBM carbono 
de la biomasa microbiana; Resp respiración; FDA hidrólisis de diacetato de flouresceina. *P< ,05, **P<0,01 
 
La correlación entre hidrólisis de FDA y respiración fue encontrada por Lee et al. (2008), sin 
embargo, dichos autores no encontraron correlación del FDA con el tamaño de la población 
microbiana. También se encontró que la hidrólisis de FDA se vio estimulada con mayores 
contenidos de carbono del suelo, es decir, que cuanto mayor materia orgánica presenta el suelo 
se favorece la actividad enzimática. Además se determinó que el contenido de HTP afecta 
negativamente la actividad enzimática y como consecuencia el ciclado de nutrientes. 
En el Cuadro 5 se presentan los valores resultantes de la correlación entre FDA entre los 
diferentes momentos de muestreo y el contenido de HTP. Puede observarse que a lo largo del 
ensayo la actividad enzimática estuvo afectada de manera negativa respecto del contenido de 
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HTP 1        
pH -0,54** 1       
% C -0,16 0,003 0,27* 1     
NO3 0,28* 0,22 0,31* -0,23     
P 0,67** -0,31* 0,46* -0,23* 1    










Resp -0,28 0,07 0,20  0,66** -0,20 0,94 ** 1  




Cuadro 5.  Coeficiente de correlación entre HTP y FDA en los diferentes momentos de muestreo. 
 
Tiempo  coeficiente de correlación  nivel de significancia 
0 -0,56 0,02 
1 -0,75 0,004 
3 -0,59 0,01 






Los tratamientos de estimulación orgánica (SBC), bioaumentación SBM y fitorremediación (SBL) 
resultaron ser los tratamientos más eficientes ya que lograron a los 3 meses el nivel de 
remediación.  
El contenido de HTP correlacionó con el pH y nitratos. La contaminación con biodiésel produjo una 
disminución del pH del suelo, el cual se fue incrementando con la disminución del contenido de 
biodiésel. El contenido de nitratos al inicio del ensayo en el suelo fue superior en los tratamientos 
estimulados con compost y fertilizante. La degradación de biodiésel estuvo acompañada de un 
marcado descenso en el contenido de nitratos en el suelo que podría deberse a la inmovilización 
de dicho nutriente por parte de la abundante biomasa microbiana. 
La hidrólisis de FDA correlacionó con el pH, %C, respiración, carbono de la biomasa microbiana y 
contenido de HTP. La relación negativa de la hidrolisis FDA con el HTP y la biomasa microbiana 
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Problemática de los residuos a nivel mundial  
 
La situación mundial referida a los residuos es variada y complicada, los países industrializados 
poseen diversos sistemas de tratamientos para sus residuos y  poseen residuos tóxicos difíciles 
de manejar si no se realiza separación en origen. Los países con poca industrialización han 
manejado el tema de maneras diversas y en muchos casos directamente no existen políticas 
definidas al respecto. Esto trae como consecuencia basurales a cielo abierto donde se disponen 
todo tipo de residuo sin clasificar y donde los tóxicos son distribuidos en el suelo y en las aguas 
superficiales y hasta en las profundas por medio de los lixiviados que genera el material orgánico. 
El aire se contamina por generación de biogás o por quemas espontaneas o intencionales 
liberando dioxinas y furanos. El método más usado es el destino final de los residuos en rellenos 
sanitarios instalados y manejados con menor o mayor tecnología aplicada correctamente o no 
(Tchobanouglous et al., 1994; Seoanez Calvo et al., 1999)   
 
Problemática de los residuos a nivel nacional  
 
Argentina hace varios años ha comenzado con la separación en origen de los residuos 
domiciliarios y el resultado mejor se ha alcanzado en centros urbanos pequeños. El material 
orgánico es el principal actor en la producción de líquidos lixiviados alcanzando proporciones de 
hasta el 50 % en la basura domiciliaria. La descomposición anaeróbica de los residuos orgánicos 
al interior del relleno libera agua y esta acarrea consigo contaminantes diversos y 
microorganismos de los demás residuos. Así mismo el relleno sanitario es un reactor anaeróbico 
que genera biogás cuya principal composición es el metano, gas que si se elimina a la atmósfera 





Destino de los residuos (reciclado, reuso y reducci ón)  
 
La clasificación en origen del residuo urbano implica un nuevo destino que podría ser un reciclado 
como el caso de los envases de plástico, de  cartón o de papel, también del orgánico cuando se 
destina a compostaje, elaboración de biogás o lombricompuesto. En ciertos casos con poco 
esfuerzo el residuo se reutiliza total o parcialmente como podría ser el caso de un 
electrodoméstico o de equipos electrónicos. En otros casos solo reducimos volumen por ejemplo 
armando fardos con los plásticos o también en el caso de algunos tratamientos citados para el 
material orgánico, compostaje, biogás, lombricompuesto su transformación también implica 
disminución de volumen y reuso (Alvarado et al., 2010; Brutti, 2001; Brutti, 2003). 
 
Legislación nacional y en la provincia de Buenos Ai res Argentina  
 
La Ley N° 1854 Gestión integral de residuos sólidos urbanos (2006), conocida como “Basura 
Cero”, tiene como principio la reducción progresiva de la disposición final de los residuos sólidos 
urbanos. El Decreto 639/07 (09/05/2007) reglamenta la Ley N° 1854, mientras que el Decreto 
760/08 (01/07/2008) aprueba la reglamentación del artículo 9 de esa ley, modifica el decreto 
639/07 y designa la autoridad de aplicación, entre otros conceptos. 
La resolución 40/2011 de gestión integral de residuos sólidos urbanos es la norma del Organismo 
Provincial para el Desarrollo Sostenible (OPDS) que marca el procedimiento para que los 
municipios de la provincia de Buenos Aires presenten sus programas de gestión integral de 
residuos sólidos urbanos. 
La Resolución N°1143/2002 dictada por el Organismo Provincial para el Desarrollo Sostenible 
(OPDS) regula la disposición de residuos sólidos urbanos (RSU) en rellenos sanitarios. Indica que 
estos deberán establecerse “en áreas cuya zonificación catastral sea Rural” y cómo deben ser la 
aislación de su base y taludes laterales, entre otros varios aspectos. 
La Ley No 13.592  Gestión integral de residuos sólidos urbanos (2006/2007) las bases de la 
gestión residuos sólidos y delimita las responsabilidades del gobierno provincial y los municipios. 
Por su parte, la Ley 13.657 suspende el artículo 12° y modifica el 8º de la Ley 13.592 y otorga más 
plazo para que los municipios “manifiesten su continuidad o no con lo estipulado en el artículo 3° 
de la norma precitada y notificar de ello a CEAMSE y a la Autoridad Ambiental Provincial”. 
La Ley 25.916 Gestión de residuos domiciliarios (desde 2004) establece que los centros de 
disposición final son los “especialmente acondicionados y habilitados por la autoridad competente 
para la disposición permanente de los residuos” y pide para su habilitación  “la aprobación de una 
Evaluación de Impacto Ambiental, que contemple la ejecución de un Plan de Monitoreo de las 
principales variables ambientales durante las fases de operación, clausura y postclausura” de los 
rellenos sanitarios. Da plazo hasta 2019 (15 años) para la adecuación de las distintas 




Define al Consejo Federal de Medio Ambiente (COFEMA) como el “organismo de coordinación 
interjurisdiccional” en cuanto al manejo de residuos urbanos.  
La Ley 25.675 Política ambiental nacional (desde 2002) le da marco al conjunto de las políticas 
ambientales en la Argentina. Establece una serie de principios ambientales como los de 
prevención, sustentabilidad y responsabilidad. Este último implica que los generadores de efectos 
degradantes del ambiente son responsables de los costos de las acciones preventivas y 
correctivas de recomposición. 
La Ley 25.612 Gestión integral de residuos industriales y de actividades de servicios (desde 2002) 
establece los presupuestos mínimos sobre el tratamiento de los residuos industriales –de los que 
excluye a los residuos domiciliarios, biopatogénicos, radiactivos y derivados del uso normal de 
aviones y embarcaciones– y crea registros de sus generadores. 
La ley 24.051 de residuos peligrosos (desde 1992) regula todo lo relacionado con los residuos 
peligrosos, desde cómo se definen hasta su transporte y disposición final. Crea el Registro 
Nacional de Generadores y Operadores de Residuos Peligrosos. 
La Constitución Nacional en su artículo 41 (desde 1994) consagra el derecho “a un ambiente 
sano, equilibrado, apto para el desarrollo humano” y obliga a recomponer el daño ambiental. 
También manda a las autoridades a proveer “información y educación ambientales”.  
En la legislación chilena el titulo VI Del Cierre y Abandono en su artículo 53 del Decreto Sanitario 
N.o 189 del 18/08/05. Reglamento sobre condiciones sanitarias y de seguridad básica en los 
rellenos sanitarios establece que el plan de Cierre debe destacar al menos lo siguiente: 
a. Obras y actividades, tales como la mantención de la cobertura final y del sistema de 
intercepción perimetral de escorrentías superficiales. 
b. Operación, mantención y seguimiento de los sistemas necesarios para ciertos riesgos 
para la salud y el medio ambiente, tales como los de manejo de lixiviados y biogás. 
c. Operación y mantenimiento de los sistemas de monitoreo y control. 









Figura 1.  De izquierda a derecha planta productora de electricidad a partir del biogás del relleno sanitario 




Residuo orgánico urbano  
 
En lo referente a rellenos sanitarios, el residuo orgánico que llega aquí proviene de las podas de 
parques y jardines, de los cortes de césped y de los restos de los hogares, restaurante, mercados 
y ferias libres, de residuos alimenticios. Podría incluirse el material de las agroindustrias. 
Los tratamientos controlados de los residuos orgánicos implican métodos aeróbicos como el 
compostaje (en sistema abierto o cerrado) y lombricompuesto o anaeróbico como la producción de 
biogás. El compostaje incompleto denominado sanitizacion que podría continuar en un proceso de 
lombricultura. La incineración para obtener vapor de agua y destinarlo a calefacción como es el 
caso de la ciudad de Uppsala en Suecia. 
Los rellenos sanitarios son lugares ideales para realizar estos procedimientos dado que necesitan 
materia orgánica degradada y estabilizada para mejorar la calidad de los suelos que se utilizan en 
sus etapas de cierre parcial o total.  
Tratándose del relleno sanitario que necesitaría cerrarse por etapas y recuperar el área, el 
compostaje sería una opción. Según la normativa de calidad de compost chilena N.o 2880 se 
define compost al producto constituido principalmente por materia orgánica que resulta del 
proceso de compostaje. 
El proceso de compostaje implica la biodegradación controlada de la materia orgánica de las 
materias primas. Las materias primas son en este caso residuos, productos o subproductos de 
origen animal o vegetal factibles de ser compostado. 
Los rellenos sanitarios pueden recibir residuo domiciliario y todo aquel que se les semeje por lo 
tanto las podas de ramas, los cortes de césped, el material orgánico limpio de las ferias de frutas y 
hortalizas podrían ser usados para ser transformado para estos fines al igual que los lodos de 
depuradoras de aguas servidas domiciliarias que no incluyan vertido industrial (Brutti, 2001; 






Figura 2.  Planta clasificadora de residuos en el Parque de Tecnologías Ambientales de San Juan, 
Argentina. Foto: Lucrecia Brutti. 
 
Clasificación de los residuos en origen 
 
La separación de residuos puede hacerse en origen o en lugares especiales con maquinarias 
clasificadoras. Por costo y por resultado final en cuanto a calidad y rendimiento es conveniente la 
separación en origen.  
 
 
Figura 3.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Bajo mesada con tachos para separación de 
residuos domiciliaria. Contenedores para clasificación de residuos en lugar de acopio (Estocolmo, Suecia). 
Acopio de residuos clasificados en la CEAMSE, Complejo Ambiental Norte III. Clasificación de residuos en 





Relleno sanitario  
 
Un relleno sanitario es una obra ingenieril que implica un estudio de impacto ambiental anterior a 
su establecimiento. Un trabajo de construcción, otro de operación, un cierre y un monitoreo 





Figura 4.  Esquema de un relleno sanitario construido bajo la normativa vigente contemplando el manejo de 
las externalidades que afectan al ambiente y con el aprovechamiento del biogás. 
 
Como se había comentado lo más conveniente es la clasificación in situ de los residuos, la 
separación en origen. Este procedimiento toma tiempo y necesita educación de la población. 
En Argentina hay ejemplos exitosos en distintas provincias como el caso de Federal y Crespo en 
la provincia de Entre Ríos, Rauch en la provincia de Buenos Aires, La ciudad de San Juan en la 

















Figura 5.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Relleno sanitario en actividad, disponiendo y 
compactando. Etapa de relleno sanitario completada mostrando los taludes y el trabajo de la máquina de 
mantenimiento de la superficie. 
 
 
Externalidades de un relleno sanitario, los contami nantes . Componentes tóxicos . 
 
Cuando se aborda la problemática de los rellenos sanitarios casi siempre se hace hincapié sobre 
todo lo que tiene que ver con la calidad y cantidad de materiales que se vuelcan en ellos, pecando 
no pocas veces, por la falta de entendimiento de lo que sucede dentro del relleno con tales 
materiales. 
Una de las externalidades que producen los rellenos sanitarios son los líquidos lixiviados. Pero, 
¿qué son esos lixiviados? Según Cruz et al.,2001 los lixiviados son líquidos que se generan por la 
liberación del exceso de agua de los residuos sólidos y por la percolación de agua pluvial a través 
de los estratos de residuos sólidos que se encuentran en las fases de composición. El lixiviado es 
considerado como el principal y gran contaminante de un relleno. En la bibliografía, existen 
numerosos estudios en los que se presentan evidencias de cómo estos líquidos pueden 
contaminar aguas superficiales y subterráneas (Cossu et al., 2001; Ding et al., 2001), por lo que la 
estimación de su producción a lo largo de la vida del relleno sanitario y la variación de su 
composición son datos valiosos para planear adecuadamente las obras de control que minimicen 




El lixiviado de un relleno sanitario es un agua residual compleja, con considerables variaciones en 
la composición y el flujo volumétrico (Trebouet et al., 2001). 
Si bien es cierto que la calidad del lixiviado está en función de la composición de los materiales 
volcados en él, los procesos, junto con el manejo de estos y las condiciones ambientales, y 
particularmente físicas del lugar, hacen al resultado final, definiendo entonces si hay 
contaminación o no, y qué tipo de daño y sobre qué o quiénes. (Borzzaconi et al., 1996). 
Otro aspecto por demás saliente dentro de los rellenos (su funcionamiento) está en función de la 
cantidad de oxígeno del proceso de descomposición, la edad del relleno, así como la capa, 
segmento o sector del cual estemos hablando.  
En la evolución de los rellenos existen (y muchas veces coexisten) etapas acidogénicas con otras 
metanogénicas, de ahí la importancia de utilizar algunos materiales ricos en Ca como para 
moderar estas etapas como para no generar problemas aún más serios. 
Pero ¿qué es un relleno sanitario?  
Cuando se habla de relleno sanitario, se hace referencia a un sitio de disposición final de residuos. 
Los mecanismos de ingeniería de los rellenos sanitarios pretenden reducir los impactos negativos 
de los residuos en el medioambiente. Estos están compuestos básicamente por una suerte de 
depresión en el terreno elegido para tal fin, cubierta dicha depresión por una membrana inferior, 
junto con un sistema de recolección de líquidos (lixiviados), un sistema de recolección de gases, y 
en algunos casos, una cobertura. Pero quede claro que no necesariamente todos los rellenos 
sanitarios cuentan con esta serie de elementos.  
Tal membrana inferior, por lo general está constituida por polietileno de alta densidad (PEAD), y 
por debajo de ella, puede también contener una o más capas de arcilla. 
Respecto del sistema de colección de líquidos, sabemos que consiste en caños ubicados en el 
fondo del relleno. El líquido ingresa dentro de estos caños, y debido a la inclinación propia del 
terreno, o bien la que por ingeniería haya sido dada, por gravedad, o succionados con bombas, 
debería ser dirigido hacia la planta de tratamiento de líquidos, cuando existe. Y aquí encontramos 
otra arista importante referida a la peligrosidad de los rellenos sanitarios. Si bien no existe un 
modelo exclusivo en la construcción de un relleno, podríamos orientar nuestra atención hacia que 
todos los lixiviados y las aguas residuales generadas pasaran por la planta de tratamiento de 
lixiviados, de manera que finalmente se busque obtener un efluente que cumpla con los 
requerimientos ambientales exigidos por la autoridad ambiental competente. Algunos sistemas de 
tratamiento de los lixiviados están conformados por un desarenador (pretratamiento), por dos 
lagunas de sedimentación (tratamiento primario), por el tratamiento biológico (tratamiento 
secundario) y el tratamiento físico – químico (tratamiento terciario). Procesos que se ubicarán en 
la parte más baja del relleno. 
 Para someter el lixiviado al tratamiento secundario y posteriormente el terciario, debería existir 
una estación de bombeo desde la laguna de sedimentación, de manera que las impulsara hacia el 




contemplar la posibilidad de que este efluente se bombee a un sistema de riego para las plantas 
ornamentales sembradas en toda el área del relleno. 
El cubrimiento es una capa de protección que procura frenar la entrada de agua, y así evitar la 
formación de más lixiviado. Está formada generalmente por una membrana plástica o una capa 
arcillosa, cubierta por una capa de arena o suelo muy permeable, tapada a su vez por una capa 
de tierra fértil. 
Eugenio Giraldo, ingeniero civil, de la Universidad de Los Andes. MSc. Ingeniería Ambiental y Ph. 
D. en Ingeniería Ambiental, University of Massachussets, EUA; profesor asociado del 
Departamento de Ingeniería Civil y Ambiental de la Universidad de Los Andes, en su trabajo 
“Tratamiento de lixiviados de rellenos sanitarios, avances recientes”, aclara que “A pesar de la 
creciente conciencia mundial sobre la necesidad de Reducir, Reusar y Reciclar los materiales que 
fluyen a través de la sociedad, la implementación real de estas políticas ha encontrado numerosos 
obstáculos que han impedido su materialización en hechos concretos. Parte del problema se 
encuentra en la poca internalización de los costos ambientales en que se incurre en la producción 
de bienes que finalmente se descartan convirtiéndose en residuos. La comparación final sobre 
qué hacer con un bien descartado se hace en términos de las alternativas para su manejo final, –
mas no en los impactos ambientales que generó su producción, distribución y uso–, siendo con 
frecuencia la alternativa más económica su disposición en un relleno sanitario”. 
Quedaría claro, a través de lo expresado hasta ahora, que la problemática casi se circunscribe al 
tratamiento de los lixiviados. Si bien entonces existen numerosas caracterizaciones de los 
lixiviados en donde se hace énfasis en su alto poder contaminante, se podría concluir sin temor a 
equivocarnos que estos contienen toda característica contaminante principal, es decir,  alto 
contenido de materia orgánica, alto contenido de nitrógeno y fósforo,  presencia abundante de 
patógenos e igualmente de sustancias tóxicas como, metales pesados y constituyentes orgánicos. 
Características por demás importantes ya que nos indican qué es lo que toca removerle a los 
lixiviados durante su tratamiento. No obstante ello, desde el punto de vista de la selección de la 
tecnología, somos conscientes de que existen otras características, cualidades y atributos que, sin 
ser necesariamente contaminantes, pueden afectar el funcionamiento de los procesos de 
tratamiento.  
Volviendo otra vez sobre el tópico “calidad de los lixiviados”, es común encontrar concentraciones 
mucho mayores de DBO (demanda biológica de oxígeno), amoníaco, metales y sustancias 
precipitables; ello encierra implicancias por demás importantes en la operatividad y el rendimiento 
de los procesos de tratamiento; debiendo recurrir a adaptaciones sobre tecnología conforme a 
casos y cuestiones locales. Consecuencia de ello, los lixiviados de las áreas de los rellenos 
sanitarios que han sido recientemente rellenadas producen un lixiviado altamente contaminante, 






Cuadro 1. Características conceptuales de un líquido lixiviado. 
Característica  Lixiviado joven  Lixiviado viejo  
DBO  Muy alto Bajo 
DQO Muy alto Alto 
Amoníaco Muy alto Alto 
Fósforo Usualmente deficiente Suficiente 
pH Muy bajo Bajo 
Detergentes Muy altos Bajos 
Sales disueltas Muy altas Relativamente bajas 
Agentes incrustantes (Fe, Ca, 
Mg) 
Muy altos Bajos 
Metales pesados Muy altos Bajos 
DBO: demanda bioquímica de oxígeno; DQO: demanda química de oxígeno 






Figura 6.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Piscina de percolado en el CEAMSE, Buenos 
Aires, Argentina. Piscina liquido percolado relleno sanitario cerrado Lepanto, San Bernardo, Chile. Bandejas 





Entonces, en cuanto a alternativas de tratamiento se podrá deducir hasta ahora que existen no 
pocos sistemas que combinan distintas tecnologías, muchas de ellas sobre la prueba-error, 
sabiendo que los sistemas naturales, lagunas y humedales artificiales también se han propuesto 
como alternativas para el tratamiento de lixiviados. Estos tienen la ventaja de la simplicidad en su 
operación, y la posibilidad de lograr diferentes niveles de tratamiento, desde un pretratamiento, 
hasta un tratamiento terciario en caso de necesitarse. 
Entonces, si la problemática radica en la acumulación de precipitados, en la combinación de las 
lagunas y de los humedales, pueden manejar adecuadamente muchos de los problemas donde, 
además de precipitados, encontraríamos la formación de espumas, la toxicidad a los 
microorganismos, y las variaciones en cargas hidráulicas y orgánicas.  
Un muy breve análisis de costos respecto de tecnologías para el tratamiento de lixiviados deja en 
claro que dicha tecnología ha probado ser muy competitiva en comparación con otras alternativas, 
mientras tales análisis financieros tengan en cuenta los costos de capital, de operación y de 
mantenimiento de los sistemas. De tal forma que se puedan llegar a conclusiones respecto al 
costo real por volumen de lixiviado tratado en un relleno sanitario, y mientras también se tengan 
en cuenta el valor del costo del terreno para utilizar para tal fin. Pero a partir de la premisa que en 
tales terrenos por la naturaleza misma de los diseños de los rellenos sanitarios, en donde existe la 
necesidad de tener áreas de amortiguamiento visual, de ruido, y de olores, estas áreas, que 
usualmente están localizadas en los alrededores del relleno, podrían utilizarse como parte de los 
sistemas naturales de tratamiento; en especial en el caso de los humedales, según indica Eugenio 
Giraldo. 
En el caso de los humedales artificiales, su aplicación al tratamiento de los lixiviados es 
relativamente nueva, debiendo buscar experiencias en Estados Unidos y en Europa 
principalmente. 
Se descarta del presente comentario que el tratamiento de los lixiviados de los rellenos sanitarios 
es un problema difícil de atacar, tal vez, sin exageración, uno de los problemas más desafiantes 
en la ingeniería del tratamiento de las aguas residuales. Y ello queda al descubierto a través de la 
gran cantidad de tecnologías y de investigación que se vienen realizando. Por suerte aún hay 
mucho campo para la innovación. Queda claro que lo más racional sería no producir lixiviados, o 
bien producir lixiviados con cualidades menos contaminantes. Sin embargo, conforme a 
comentarios del ingeniero Giraldo, esta solución se podrá dar cuando se mire de una manera 
global el flujo de materiales en la sociedad y se internalicen los costos ambientales en todo el ciclo 
de los materiales, desde su producción, transformación, distribución, uso y descarte. Mientras 






Figura 7.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Emplazamiento de pilas y máquina volteadora. 
Acopio de material degradado. Foto: Lucrecia Brutti. 
 
Cierre de un relleno colmatado de basura o de una e tapa en un relleno sanitario  
 
El plan de cierre de un relleno sanitario se lleva a cabo una vez completada la capacidad del 
relleno y su objetivo es que este siga funcionando eficazmente como una unidad para el control 
ambiental de los residuos durante un período, que en promedio podría extenderse a unos 25 
años; si bien existen rellenos sanitarios de Europa donde luego de 100 años hay producción de 
biogás. (UCV 1997). 
La idea sería biorremediar la zona si bien aquí jugarían dos conceptos: el primero se define como 
bioprofilaxis caso en el cual se utilizan tecnologías que evitan la contaminación, y el segundo 
concepto es la biorremediacion que implica aplicar un conjunto de metodologías que 
principalmente se valen de la biología y devuelven un ser natural al que estaba o similar. (Beider y 
Brutti, 2015). 
 Un programa de cierre debe contemplar:  
a) Diseño de cobertura final. 
b) Programas de monitoreo de gases.  
c) Programa de manejo de líquidos lixiviados. 
d) Programa de monitoreo de aguas subterráneas. 
e) Programa manejo de aguas lluvia. 




g) Recuperación del área. 
A continuación se desarrollan los puntos que se relacionan con la temática de este libro 
a) Diseño de la cobertura final 
Es la estructura que se instala sobre la cobertura normal de la celda una vez que han finalizado 
las obras de recepción y disposición de residuos. Esta asegura el confinamiento de la masa de 
residuos al interior del relleno sanitario. (EMERES, 1995 y 2000). 
La función de la cobertura es la siguiente: 
- Como barrera entre los residuos confinados y la agresividad del medio externo, ya sea infiltración 
de aguas lluvia, vientos, proliferación de vectores, presencia de personas o animales que puedan 
alterar el normal desarrollo de la estructura del relleno.  
- Como barrera entre el medioambiente y la agresividad potencial de los residuos; sean salida 
incontrolada de gases, peligro de incendios o explosivos, levantamiento de residuos por efecto del 
viento y posibles afloramiento de líquidos percolados. 
Sobre la cobertura de 25 cm que va sobre la última celda del relleno, comienza  la instalación de 
una capa de material homogéneo, bien graduado, con un coeficiente de permeabilidad de 
aproximadamente 10 - 4 cm/seg. El material utilizado está exento de bolones, ladrillos, escombros 
y basura. El espesor final de esta cobertura es de 40 cm, colocados en el terreno en capas de 20 
cm, el que es compactado con maquinaria adecuada. Posteriormente se coloca una lámina de 
polietileno de baja densidad de 0,2 mm de espesor en planchas de un ancho mínimo de 10 metros 
traslapando los empalmes al menos 50 cm. La finalidad de esta lámina es proteger la integridad 
de la capa de 40 cm, actuando como una barrera que impide la infiltración de agua que puede 
provocar erosión en la estructura. El sello intermedio y final se realiza empleando tierra arcillosa 
que tenga un grado de permeabilidad adecuado para evitar infiltración de aguas lluvias. (Botadero 
Plazuelas, 2009).  
g)  Recuperación del área 
Es la etapa final y una de las más importantes del plan de cierre de un relleno sanitario, la cual 
debe cumplir con lo establecido en la normativa ambiental vigente. Esta comienza a ejecutarse 
una vez terminadas las operaciones que se realizan dentro del plan de cierre del relleno sanitario, 
las que se relacionan con la obra en ejecución de la cobertura final. (Espinace et al., 1988). 
Los objetivos que se persiguen con un plan de recuperación del área son básicamente dos:  
- Proteger la cobertura final que podría ser dañada por efecto de los agentes erosivos del viento y 
de las precipitaciones. 
- Mejorar considerablemente el entorno, dando origen a áreas verdes que permitan devolver el 
paisaje natural que estaba antes de ser construido el relleno sanitario.  
Según Tchobanoglous (1994), como es deseable tener espacios abiertos en las zonas urbanas, 
los rellenos sanitarios cerrados representan una oportunidad única para la recuperación del 
terreno, a través del establecimiento de parques, zonas de recreo, reservas naturales, jardines 




selección del uso final de un relleno sanitario clausurado depende de las necesidades de la 
comunidad y de los fondos disponibles para el proyecto de recuperación. Por ejemplo, los parques 
con pocas atracciones y con un hábitat destinado a la fauna requerirían menos inversiones que 
campos de golf y zonas de recreo multifuncional.  
Todos los usos finales mencionados anteriormente tienen una cosa en común: requieren de 
una revegetación para lograr satisfacer el objetivo de proteger la salud humana y el 
medioambiente. Los objetivos de recuperación son muy claros, pero esto no quiere decir que 
debamos dejar de reflexionar brevemente en torno al tema de la dificultad en cuanto a 
seleccionar la metodología y el sistema de recuperación más adecuado. Las experiencias 
indican que hay posturas distintas entre diferentes tendencias de ingenieros y especialistas con 
experiencia en el tema. La dificultad para seleccionar la metodología y el sistema de 
recuperación se explica por cuatro razones: 
- Las condiciones del emplazamiento del relleno sanitario. 
- Las condiciones previas en las que se encuentra el terreno, las cuales son necesarias para 
desarrollar proyectos de recuperación. 
- La recuperación no se produce inmediatamente, sino que tiene lugar durante un largo período, 
aproximadamente 25 años. Esto se traduce en depositar mucho tiempo, trabajo y dinero en el 
mantenimiento del área. No existen todavía experiencias suficientes para saber cómo proceder 
mejor.  
No existe una solución única de recuperación del área de un relleno sanitario, sino que existen 
variadas tendencias tecnológicas, niveles de desarrollos del conocimiento y criterios para 
enfrentar el tema. Esto indica que todavía no se ha encontrado la tecnología más adecuada que 














Figura 8.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo forestación y cancha defútbol, establecimiento 
de doca (Mesembrianthemum chilensis) en el relleno sanitario cerrado de Lepanto, San Bernardo, Chile. 
 
 
Factores que limitan el crecimiento de las especies vegetales en un exrelleno sanitario controlado. 
Los siguientes factores citados por Tchobanoglous (1994) limitan el crecimiento de las especies 
vegetales establecidas en exrellenos sanitarios controlados:  
a) Toxicidad de los gases generados para las raíces 
Los principales gases producidos por la descomposición de los residuos en un exrelleno sanitario 
clausurado son el CO2 y CH4. Se ha comprobado que altas concentraciones de CO2 son 
directamente tóxicas para las plantas, aunque el CH4 aisladamente no es fitotóxico. Su daño 
proviene de su capacidad para provocar el desplazamiento del oxígeno, produciéndose 
condiciones anaerobias que son perjudiciales para las plantas. Estos dos elementos representan 
el 95 % del volumen total y el 5 % restante está compuesto por sulfuro de hidrógeno, el amoníaco, 
el hidrógeno, mercaptano, etileno, entre otros. El H2S y el C2H4 son fitotóxicos para las plantas. 
(Harte et al., 1995). 
b) Bajo suministro de oxígeno 
El espacio poroso del suelo está constituido por poros grandes que retienen oxígeno y por poros 
pequeños que retienen humedad entre lluvias y riegos. Los procesos de compactación del suelo 
con maquinaria pesada en los rellenos reducen dicho espacio  y perjudican el buen crecimiento de 
las plantas que depende del suministro de oxígeno en sus raíces. 




Se relaciona con la habilidad del suelo para absorber y retener nutrientes. La materia orgánica 
coloidal y las arcillas son los principales puntos de intercambio catiónico. Los suelos utilizados en 
los rellenos sanitarios carecen de materia orgánica siendo incapaces de absorber y retener 
nutrientes así como de prevenir su lixiviación fuera de la zona de raíces. 
d) Bajo contenido de nutriente 
El suelo utilizado para la cobertura final de un relleno sanitario normalmente procede de la fuente 
más fácilmente disponible y más barata. Como consecuencia los suelos tienen una baja calidad 
de textura y de contenido nutricional.  
e) Baja capacidad para retener agua 
La capacidad de un suelo para retener agua depende de su propiedad física; la textura del suelo y 
la compactación son los factores más importantes. La compactación con maquinaria pesada 
reduce el tamaño de los poros y evita la entrada y la retención en el suelo de cantidades 
adecuadas de agua.  
f) Baja humedad del suelo 
Con la técnica de la compactación en los rellenos sanitarios disminuye el espacio poroso, 
provocando una disminución en la capacidad del suelo para retener el agua y se incrementa la 
escorrentía, provocando la erosión y suelos más secos. La discontinuidad del suelo proviene de la 
laminación de los residuos y del material de cobertura y puede impedir la subida del agua a través 
del suelo por capilaridad. 
La erosión es otro factor que limita el establecimiento de especies vegetales en exrellenos 
sanitarios controlados y pueden mencionarse los siguientes factores que provocan este problema:  
1) Erosión provocada por el agua de lluvia 
El agua de lluvia escurre en capas poco profundas más o menos uniformes a lo largo de la 
superficie del talud del relleno. Mientras mayor es el desnivel y la longitud del talud mayor es la 
velocidad del agua que escurre y por lo tanto mayor es la posibilidad de que se produzcan 
problemas de erosión en el suelo.  
2) Erosión provocada por el viento 
La acción del viento puede levantar y romper la carpeta final de cubrimiento del relleno sanitario. 
 
Cubierta de suelo en el programa de recuperación de l área  
 
El tipo de destino agrícola forestal que se pretenda dar a un antiguo relleno sanitario será en 
función del grado de estabilidad del terreno y del espesor de la capa final de cubrimiento. Si en el 
relleno sanitario terminado se van a sembrar algunas especies vegetales en particular, el espesor 
de la capa de cubrimiento final de tierra debe ser suficiente y debe presentar condiciones de 
soporte vegetal adecuadas para las especies que se van a sembrar. En la mayoría de los casos 




el tipo de especie arbórea o arbustiva que se desee introducir puede ser necesario que el 
recubrimiento final requiera un espesor mayor.  
Es importante considerar la disposición que debiera tener la cobertura final del relleno sanitario 
para mantener una cubierta vegetal sin la incidencia mayor de gases y metales pesados, 
asegurando así un mayor desarrollo de las especies implantadas para lo cual es de vital 
importancia la adecuada eliminación de gases del vertedero. En relación con lo anterior, es 
también importante considerar el espesor de la cubierta final donde se desarrollarán las especies 
vegetales. Se estima que un espesor de 50-60 cm sería suficiente para la vegetación pratense y 
70-80 cm para la arbustiva. (Espinace et al., 1990; Trellez, 1976).  
 
El programa de recuperación del área en un exrelleno sanitario incluye la preparación del sustrato 
o cobertura de suelo como una mezcla de materiales que posea básicamente las siguientes 
características: 
- Mejor equilibrio entre macroporos y microporos. 
- Mejor intercambio de gases entre el suelo y la atmósfera. 
- Mejor retención y movimiento de agua en el suelo. 
- Buena infiltración del agua en el suelo. 
- Buen drenaje y permeabilidad. 
- Buen desarrollo de la estructura y de los agregados. 
- Buena respuesta a la erosión. 
- Buen contenido de materia orgánica. 
- Buena relación físico–química. 
- Buena capacidad de intercambio catiónico. 
Construir la cubierta de suelo donde se desarrollaran las especies herbáceas establecidas 
necesita su tiempo y para que esto ocurra es fundamental incorporar materia orgánica sobre la 
cubierta de suelo donde se depositarán las semillas y crecerán las raíces de las plántulas. Esta 
materia orgánica conviene que esté previamente estabilizada y ello se consigue con un proceso 
de degradación controlado que se puede obtener a través del material de compostaje. La siembra 
de especies herbáceas exige el aporte de una capa vegetal y un abonado orgánico o químico. Se 
considera que la incorporación de materia orgánica estabilizada es la solución más económica, 
sencilla y de mejores resultados dado que mejora la actividad química, física y biológica del suelo. 
El compost es utilizado en la recuperación del terreno ya que tiene la propiedad de mejorar la 
estructura del suelo, buena capacidad de retener agua y la posibilidad de facilitar la movilidad de 
los nutrientes en el suelo. (Brutti, 2004). 
Se utilizan terrazas como estructuras de relleno para nivelar el terreno en laderas y pendientes 
inclinadas que funcionan como mecanismos de control de drenaje al actuar como una superficie 
permeable que aumenta la filtración del agua y reduce el escurrimiento y la erosión en el suelo. 




filtración como el escurrimiento gradual del agua superficial. Se debe tener cuidado con compactar 
todas las áreas del terraplén para hacerlas estables y usar una cubierta vegetal adicional para 
hacerla más estable. (Sharma y Lewis, 1994).  
El suelo es un ser vivo, un recurso natural formado por miles de años que además de servir como 
sustento para las plantas, hospeda un sistema biológico activo –microorganismos– que participa 
en el ciclo de los nutrientes para los cultivos (Beider y Brutti, 2015). El hombre debe ofrecer sobre 
el cofre de basura un suelo para que las plantas y los organismos vivos que lo habitan tengan 
soporte, aireación, nutrientes y agua. Es conveniente imaginar al menos los tres horizontes 




Figura 9.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo, riego por cintas en el terreno del relleno 
sanitario cerrado, impermeabilizado,Lo Errazuriz. Zona empastada (Bromus unioloides, Cynodon dactylon, 
Eragrostis lugens, Stypa hialina) con especies espontaneas del lugar. Cultivos de plantas aromáticas, 










Experiencias de recuperación del área  
 
Experiencia 1  
 
Los objetivos del plan de cierre del relleno sanitario de Los Vásquez-San Miguel de Tucumán, 
Argentina, que funcionó entre 1996 hasta 2004 se definieron así: 
1. Aislamiento o confinamiento ambiental. 
2. Reducción del pasivo ambiental. 
2 a. Generar metodologías ambientalmente viables y técnicamente efectivas mediante la 
investigación y desarrollo biotecnológico. 
2 b. Desarrollar proyectos alternativos que posibiliten el financiamiento externo. 
La cobertura final se hizo con suelo proveniente de las excavaciones en el nuevo centro de San 
Miguel de Tucumán, la cual presenta en su composición arcilla de fundamental importancia para la 
impermeabilización somital, luego de esta capa de aproximadamente de 50 cm se depositó tierra 
negra apta para la siembra y crecimiento de la alfombra vegetal (Venney et al., 2005 ). 
 
Experiencia 2  
 
En el exrelleno sanitario de Lo Errázuriz la recuperación del área se trabajó como un parque más, 
ya que a los inicios del año 1987 se carecía de antecedentes para aplicar un criterio de selección 
de las especies para utilizar. Originalmente se estableció un parque que privilegió las especies 
nativas y actualmente cuenta con especies arbóreas tales como eucaliptus (Eucaliptus globulus y 
E. camaldulensis), acacias (Acacia caven, A. melanoxylon, A. Dealbata), fresno común (Fraxinus 
excelsior), miosporo (Miosporum sp), melia (Melia azedarach), parquinsonia (Parkinsonia 
aculeata), quillay (Quillaja saponaria), pimiento (Schinus molle). En los taludes doca 
(Mesembryanthemum chilensis) y rayo de sol (Mesembrianthemum gramineum), en los sectores 
anegadizos diente de león (Taraxacum officinalis), en un sector pantanoso tifa (Typha sp.). Las 
especies herbáceas que tiene actualmente el parque son la festuca (Festuca sp.), ballica (Lolium 
sp.), trébol (Trifolium sp.), pasto bermuda (Cynodon sp.). Todas estas especies introducidas son 
las que han mostrado un mejor desarrollo durante el proceso de reinserción. El área recuperada 
funciona actualmente como un área verde y una zona de juegos infantiles que tiene a cargo la 
Empresa Metropolitana de Residuos Sólidos (Brutti, 2004). El mantenimiento de la carpeta 
herbácea se realizó con alfombras de césped cultivadas en el invernadero con un método 
sustentable de producción sobre polietileno en bandejones separados por listones de madera y 












Figura 10.  De arriba hacia abajo. Jardín al ingreso de las oficinas, plantando doca (Mesembyianthemum 
chilensis), arborización de taludes, corte de césped. Relleno Sanitario cerrado Lo Errazuriz. 
 
Experiencia 3  
 
Balardini (1995) trabaja en Italia con más de 21 especies, determinó que las especies arce (Acer 
negundo), aliso italiano (Alnus cordata), carpe negro europea (Ostrya carpinifolia), encino del 
pantano (Quercus rubra) y acacio (Robinia pseudoacacia) presentaron una sobrevivencia del 100 
% después de 4 años de evaluación en el relleno sanitario. Así mismo la especie aliso (Alnus 
glutinosa), fresno de flor (Fraxinus ornus) presentaron altos niveles de sobrevivencia de los 
árboles los que superaron el 70 %. (La Marca et al., 1995). 
 
Experiencia 4  
 
El manual de operaciones para el plan de cierre del basurero actual de San Juan de Nicaragua 
2004 se refiere al mantenimiento de un Plan de Cierre (Min. De Amb y Rc. Nat.). Por un lado, 
algunos tipos de cubierta vegetal (césped o grama) pueden requerir la limpieza por lo menos dos 




crecimiento, puede aumentar el vigor de cierta especie de hierba. Por otro lado, ciertos tipos de 
cubierta (hierba o césped nativos) requieren la limpieza con menos frecuencia (una vez cada tres 
años) y pueden ser convenientes para ciertos tipos de clima e instalaciones donde es preferible un 
requerimiento de bajo mantenimiento. Para ciertos tipos de cobertura vegetales la fertilización 
puede ser necesaria para sostener un crecimiento vegetal deseable. Los tiempos de fertilización 
se deben basar en el tipo presente de cubierta. 
La fertilización puede ser necesaria para ciertas hierbas, mientras que la vegetación nativa puede 
requerir poco o nada de fertilizante una vez establecida. Los insecticidas se pueden utilizar para 
eliminar las poblaciones de insectos perjudiciales para la vegetación. Los insecticidas se deben 
seleccionar y aplicar cuidadosamente considerando los potenciales efectos sobre la calidad del 
agua superficial.    
Después de la capa de arcilla se cubrirá con 30 centímetros de tierra negra de alto contenido de 
materia orgánica a fin de sembrar pastos, árboles, o arbustos mejorando así las condiciones 
paisajísticas   
Las especies forestales que se utilizaran deberán tener como mínimo 50 cm de altura, poseer 
buenas características morfológicas y fisiológicas, además de adaptarse muy bien a la zona, ser 
capaces de soportar condiciones de suelo y contaminación poco favorables, con raíces 
superficiales.   
Las especies que se pueden utilizar son las siguientes: Acacicia decumens, Allnus jurulensis, 
Fraxinus sp., Viburnum pichinchense, Joseanthus crassilanatus, quillotocto (Tecoma stans), 
acacia japonesa, además de otras como zapallo, algodón y árboles forrajeros como el nacedero 
(Trichanthera gigantea) y el chachafruto (Erythrina edulis) o las que la autoridad ambiental 
recomiende según las condiciones ecológicas del sector. La siembra de los árboles debe 
realizarse en forma triangular (tresbolillo) con distancias de 3 metros entre planta y planta.  
Es de competencia del municipio realizar el control y seguimiento en cuanto a este proceso 
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Limitaciones nutricionales para el establecimiento de las plantas en un relleno sanitario 
 
Los suelos afectados por basurales a cielo abierto o por un relleno sanitario mal controlado 
acumulan nutrientes en cantidades tóxicas para las plantas. 
Las plantas dependen de los nutrientes del suelo para su crecimiento y desarrollo. Está 
demostrado que los elementos esenciales para el desarrollo de todas las plantas son diecisiete, 
todos ellos desempeñan funciones muy importantes en la vida de la planta y cuando están 
presentes en cantidades muy limitadas pueden producir graves alteraciones y reducir 
notablemente el crecimiento; algunos de estos nutrientes son usados por las plantas en mayor 
cantidad, es por eso que se pueden clasificar como macronutrientes y micronutrientes. 
De los diecisiete elementos esenciales para todas las plantas, nueve son requeridos en grandes 
cantidades: Carbono (C), Hidrógeno (H), Oxígeno (O), Nitrógeno (N), Fósforo (P), Potasio (K), 
Calcio (Ca), Magnesio (Mg) y Azufre (S); estos se conocen como macronutrientes o elementos 
primarios. Por esta razón, el crecimiento de la planta puede reducirse notablemente cuando hay 
escasez de uno o varios de ellos en el suelo. El resto de los nutrientes son denominados 
micronutrientes debido a que son necesarios en menores cantidades: Hierro (Fe), Zinc (Zn), 
Manganeso (Mn), Boro (B), Cobre (Cu), Molibdeno (Mo), Cloro (Cl), Niquel (Ni). 
Existe un rango óptimo de estos nutrientes para que los vegetales puedan desarrollarse y realizar 
su ciclo de vida normalmente. Si los valores se encuentran por debajo de este rango, las plantas 
sufren deficiencia y, como se comentó anteriormente, se pueden ver muy afectadas; pero si los 
valores se encuentran por encima de este rango, pueden llegar a ser tóxicos; esto dependerá del 
nutriente y del cultivo. 
La toxicidad depende de las condiciones del suelo, el material original, el manejo de los cultivos 
(fertilización, riego, etc.) y de la cercanía a zonas industriales, mineras, basurales a cielo abierto y 




plantas es que el primer grupo absorbe los nutrientes en forma orgánica y el segundo grupo los 
absorbe principalmente en forma inorgánica. La inclusión de residuos como baterías, 
electrodomésticos, electrónicos, tarros con restos de pinturas en la disposición final de los 
residuos lleva a que estos sean acarreados por las aguas lluvias o por los líquidos percolados y 
elementos tales como el cobre, el hierro, el cadmio, el plomo afecten la salud de las plantas, de 
los animales y del hombre. 
 
Elementos tóxicos para el establecimiento de las pl antas en un relleno sanitario  
 
En suelos utilizados como rellenos sanitarios se pueden encontrar elementos tóxicos para los 
cultivos y elementos que son nutrientes esenciales, pero al estar en altas concentraciones son 
también perjudiciales para la implantación y el desarrollo de las plantas (Taiz y Zeiger, 1998). 
Dentro de los elementos tóxicos se pueden citar: 
Sodio (Na): además de ser un elemento perjudicial para la estructura del suelo, debido al efecto 
dispersante de sus partículas, es tóxico para los cultivos ya que produce disminución del 
crecimiento de la raíz y necrosis en las hojas. Residuos orgánicos de origen principalmente animal 
pueden incrementar su concentración en suelos utilizados como rellenos sanitarios. (Mengel y 
Kirkby, 2000). 
Aluminio (Al): es uno de los elementos que se encuentra en mayor concentración en el suelo, pero 
su disponibilidad para las plantas está por lo general en bajas concentraciones, en rellenos 
sanitarios su concentración puede ser mayor debido a que los residuos de zonas urbanas pueden 
tener alta concentración de Al ya que es utilizado para la construcción, empaquetamiento, 
transporte, materiales eléctricos, alimentos no perecederos, etc. (Harte et al., 1991). En cultivos 
susceptibles, debido al Al, se reduce el crecimiento de las raíces y de los tallos, y las hojas 
pueden tomar un color púrpura (similar a la deficiencia de fósforo, ya que afecta el metabolismo 
del fosfato) (Matsumoto, 1980). 
Plomo (Pb): es uno de los metales pesados cuya fuente principal de contaminación es la 
combustión de gasolina o la actividad industrial; en rellenos sanitarios se puede encontrar 
principalmente en baterías, recipientes de aditivos para combustibles y pinturas con base de 
plomo. Si bien no se han encontrado situaciones de toxicidad a campo, a nivel experimental se ha 
detectado que el plomo puede afectar seriamente el crecimiento de los cultivos (Malone at al., 
1974). 
Cadmio (Cd): también afecta a los cultivos y se puede encontrar en altas concentraciones en 
suelos cercanos a minas, zonas industriales o por aplicación de barros cloacales provenientes de 
industrias. En rellenos sanitarios, se puede encontrar debido a la presencia de baterías, desechos 
metálicos galvanizados y plásticos. El mayor problema no es el efecto tóxico en las plantas, sino 
su acumulación en ellas que luego pueden ser consumidas por los humanos causando efectos 




arroz con altas concentraciones de cadmio disminuía las funciones del riñón y afectaba el 
metabolismo del calcio y del fósforo produciendo enfermedades en los huesos. Para el caso de 
otros metales pesados como el mercurio y el titanio, ocurre algo similar al cadmio en el sentido 
que las plantas lo pueden tolerar en altas concentraciones, que son inaceptables para la dieta 
animal y humana (Marschner, 1978). 
Dentro del grupo de elementos esenciales, estos serán tóxicos si se encuentran en altas 
concentraciones. Las condiciones del suelo, el material original, el manejo de los cultivos 
(fertilización, riego, etc.) y la cercanía a zonas industriales, mineras, basurales a cielo abierto y 
rellenos sanitarios mal manejados son condiciones que pueden incrementar su concentración y 
transformarlos de nutrientes en elementos tóxicos. Una de las principales diferencias entre los 
animales y las plantas es que el primer grupo absorbe los nutrientes en forma orgánica y el 
segundo grupo los absorbe principalmente en forma inorgánica.  
La inclusión de residuos como baterías, electrodomésticos, electrónicos, tarros con restos de 
pinturas en la disposición final de los residuos lleva a que estos sean acarreados por las aguas 
lluvias o por los líquidos percolados y elementos tales como el cobre (Cu), hierro (Fe), cloro (Cl), 
manganeso (Mn), Niquel (Ni) y zinc (Zn), nutrientes esenciales terminen siendo tóxicos para los 
cultivos. 
Los síntomas de toxicidad del Fe se manifiestan como necrosis en las hojas (manchas de color 
castaño), y disminución de la biomasa radicular. Esto disminuye el crecimiento de la planta y el 
rendimiento del cultivo (Ottow, 1983). El Mn en altas concentraciones también puede afectar el 
rendimiento de los cultivos, como el caso del maíz y del girasol. Los síntomas son similares a los 
producidos por la toxicidad del hierro y puede inducir la deficiencia de otros nutrientes como el 
magnesio y el calcio. Para tratar esta toxicidad se deben incorporar nutrientes antagonistas al 
hierro y al manganeso como puede ser el calcio. Este se aplica en forma de yeso agrícola o 
carbonato de calcio principalmente. De esta manera se incrementa el pH, entonces disminuye la 
disponibilidad de esos micronutrientes, entrando en valores accesibles para las plantas (Rufty et 
al., 1979). 
Zinc (Zn): provoca una reducción en el crecimiento de las raíces y la expansión de las hojas 
seguidas por clorosis como por ejemplo en el caso del cultivo de soja (Rauser, 1973).  
Cloro (Cl): produce puntas quemadas y caída de las hojas, bronceado y clorosis (Reisenauer et 
al., 1973). Los cítricos, papas, lechugas y algunas leguminosas son muy susceptibles al exceso de 
este.  
Cobre(Cu): en exceso produce efectos negativos en la membrana plasmática de las células 
(Daniels et al., 1972).  
Níquel (Ni): es un micronutriente que las plantas necesitan en muy bajas concentraciones, pero 
sus efectos tóxicos se producen debido a efectos en el metabolismo del nitrógeno y su 
acumulación en forma de amonio que produce necrosis en las hojas, uno de los cultivos más 




Por lo tanto en caso de encontrarse alguno de estos elementos en concentraciones perjudiciales 
para los cultivos, se deberán utilizar especies tolerantes a su exposición o mejorar la calidad del 
suelo a través del uso de por ejemplo compost de residuos domiciliarios sumado a cortes de 
césped y podas arbóreas, lodos provenientes de aguas servidas sanitizados y compostados que 
aporten nutrientes y ayuden a disminuir la concentración de elementos no deseados.  
Así como los nutrientes en cantidades excesivas producen alteraciones a los vegetales cuando se 
necesita biorremediar un suelo afectado por residuos suelen ser una limitante dado que los suelos 
apropiados no son suceptibles de trasladarse, es necesario por lo tanto armar un suelo in situ con 
materiales que provengan de otro lugar y que den a los vegetales que serán usados en este 
proceso sostén, nutrientes, suficiente aireación y agua para su crecimiento y desarrollo. Para este 
objetivo se usa compost de residuos domiciliarios sumado a cortes de césped y podas arbóreas, 
también lodos provenientes de aguas servidas sanitizados ycompostados. 
  
La etapa final de cierre del relleno sanitario debe llevar a contar con un lugar de aspecto visual 
similar al entorno  Surge la necesidad de disponer de un suelo apto para el establecimiento de 
especies arbustivas y herbáceas y generalmente se dispone de suelos pobres con limitaciones 
físicas, químicas y biológicas. 
Debemos ensayar distintos sustratos aptos para el crecimiento y desarrollo de las especies 
vegetales que se utilizaran y en lo posible producir esas mismas especies. 
Las plantas crecen y se desarrollan usando nutrientes de la solución del suelo favorecidas por 
microorganismos que les colaboran en estos procesos, inclusive en la defensa hacia plagas y 
enfermedades. Por lo tanto también es recomendable inocular en semillas o en el suelo 
microorganismos tales como rizobios, micorrizas y promotores del crecimiento de las plantas 
(Vincent, 1976; Somasegaran, 1994; Camus, 2009; Lagos, 2005). 
Los suelos que se usan suelen tener limitaciones diversas que en general implican problemáticas 
físicas, químicas y biológicas que limitan el buen establecimiento vegetal por lo cual debemos 
conseguir incorporar materia orgánica. 
La materia orgánica se consigue de las podas de céspedes y ramas, los biosólidos o los residuos 
agroindustriales no tóxicos. 
Esta materia orgánica debería acondicionarse de manera de que se degrade y se estabilice antes 
de usarse, utilizando un proceso como el de elaboración de compost o lombricompuesto, 
manejando correctamente los factores involucrados y con el uso de aceleradores de compostaje y 












Figura 1.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo, pila de compost con aireación pasiva. Foto A: 
Wachholtz. Lombriz californiana, compost elaborado con acelerador de compostaje, armado de una pila. 
Foto: Claudia Santibañez. Planta de compostaje en proceso cerrado con aireación forzada,Suecia. 
Chipeado de ramas de las podas municipales. Fotos: Lucrecia Brutti. 
 
 
Ensayos realizados para biorremediar el suelo 
 
Ensayo 1  
 
En el exrelleno sanitario de Lepanto, San Bernardo, región Metropolitana, Chile, se estableció un 
experimento con especies herbáceas para recuperar el suelo, posterior a su etapa de clausura. El 
trabajo comenzó con la construcción de una terraza sobre la cobertura final de sellado del relleno 
sanitario; el suelo contuvo una mezcla con compost elaborado en el lugar basado en podas de 




basura,  contendrá el cerro que concentra los residuos sólidos domiciliarios, aumentará la 
infiltración del agua en el suelo y entregará una gruesa cubierta de suelo donde se podrán 
establecer especies arbóreas, arbustivas y herbáceas, evitando que sus raíces entren en contacto 
con la cobertura final de sellado. Sobre la terraza mencionada se establecieron algunas especies 
herbáceas de césped conocidas, las que fueron ensayadas experimentalmente con el propósito 
de seleccionar la especie que mejor se adaptara a las condiciones del lugar. La investigación 
estuvo orientada a estudiar la respuesta en la germinación, la emergencia, el establecimiento, el 
cubrimiento, la resistencia al corte y la altura de raíces en las plantas de las especies herbáceas. 
Además, de un análisis de nodulación en plantas de trébol. Las especies herbáceas que se 
estudiarán corresponden a tres gramíneas, bermuda grass (Cynodon dactylon), festuca alta 
(Festuca arundinacea) y pasto azul (Poa patrensis); una leguminosa, trébol frutilla (Trifolium 
fragiferum) y una mezcla de las mismas especies. El estudio se completó realizando una 
identificación de las malezas más predominantes que crecieron en el ensayo experimental con el 
propósito de seleccionar el manejo de control más adecuado. Además, se determinó la presencia 
de malezas en el ensayo y se hizo un análisis posterior para evaluar la competencia entre las 
malezas presentes y las especies herbáceas establecidas. Se diseñó un sistema de riego por 
aspersión en el ensayo experimental. Además, este trabajo incluye información correspondiente a 
los costos involucrados en la construcción e instalación de la terraza, el sistema de riego y el 
ensayo experimental. De todas las especies herbáceas establecidas en el exrelleno sanitario de 
Lepanto, la bermuda grass (Cynodon dactylon) es la especie que responde bien a todos los 
aspectos evaluados de emergencia, establecimiento, cubrimiento y resistencia de sus plantas al 
corte. La mezcla de especies herbáceas responde bien a la emergencia, establecimiento y 
resistencia de sus plantas al corte, pero no así al cubrimiento. La festuca alta (Festuca 
arundinacea) también tiene una buena respuesta a la emergencia, establecimiento y resistencia 
de sus plantas al corte, pero hay presencia de algunas plantas muertas, un bajo crecimiento y 
desarrollo de sus plantas en algunos sectores del ensayo y un leve cubrimiento de sus plantas. El 
trébol frutilla (Trifolium fragiferum) tiene una buena respuesta al cubrimiento de sus plantas y una 
buena resistencia al corte, pero tiene una mala respuesta a la emergencia, establecimiento, 
crecimiento y desarrollo de sus plantas en algunos sectores del ensayo. La especie con peor 
respuesta a la emergencia, establecimiento, cubrimiento y resistencia de plantas al corte 
corresponde al pasto azul (Poa patrensis). Esta especie presenta un mayor número de plantas 
muertas y un bajo crecimiento y desarrollo de sus plantas en algunos sectores del ensayo. (Brutti 







Figura 2.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Vista del lugar. Terraza armada. Demarcación y 
armado de parcelas. Riego de parcelas. 
 
Ensayo 2  
 
La producción de lodos o biosólidos requiere buscar alternativas de uso benéfico y sustentable. 
(Castro et al., 2007; Eraso, 2007; Grace et al., 2003; Granato et al., 2005; Kim y Owens, 2010; 
Olaeta et al., 1997; Quinchea y Carmona, 2004). Una alternativa de uso para los lodos es 
incorporarlo a suelos pobres con el fin de enriquecerlos para permitir el establecimiento de 
especies vegetales. En este caso se escogió el exrelleno sanitario de Lepanto. Este se encuentra 
en su etapa de cierre, la que contempla la recuperación del terreno y la construcción de un área 
verde. El estudio evaluó el comportamiento de tres especies herbáceas, trébol blanco enano 
(Trifolium repens), festuca (Festuca arundinacea) y poa (Poa pratensis), que juntas conformaron el 
césped para establecer en el lugar, sobre un suelo con dosis crecientes de lodo (0, 5, 10 y 15 %). 
Las variables que se evaluaron fueron: índice de velocidad de emergencia (IVE), producción de 
materia verde y seca de la parte aérea y raíces, además de una identificación y cuantificación de 
malezas. La incorporación a un suelo pobre de un 10 % de lodo otorga a este efectos positivos 
para el establecimiento de un césped. El IVE fue mayor en concentraciones de 10 % de lodo en el 
sustrato. La producción de biomasa aérea, tanto en peso verde como peso seco, en el suelo con 
10 % de lodo es hasta 10 veces mayor que la producción en el suelo sin lodo. El césped 




buen cubrimiento del suelo. El suelo sin lodo es tan pobre que solo permite el establecimiento de 
algunas especies de malezas, a diferencia del suelo con concentraciones de 10 % y 15 % donde 
se observó una mayor variedad de especies (Lagos, 2006). Otra parte del estudio evaluó el pH, la 
conductividad eléctrica, la materia orgánica, la temperatura del suelo y la densidad aparente. 
(Brutti et al., 2010). 
Las mezclas conformadas con biosólidos otorgaron cualidades positivas para el establecimiento 
del césped, entregando mejores resultados los sustratos con 10 y 15 por ciento de biosólidos. El 
pH de las microterrazas fue siempre cercano al neutro, mientras que la conductividad eléctrica se 
encontró dentro de los rangos normales de salinidad. La materia orgánica, en el sustrato del 15 %, 
fue un 266 % mayor que el testigo, mientras que el sustrato del 10 % fue 177 % mayor que el 
testigo. Esto se evidenció claramente en las diferencias de crecimiento entre el testigo y los otros 
tratamientos. (Brutti y Garrido, 2007).    
El biosólido no tiene problemas con respecto a su población de coliformes fecales debido a que 




Figura 3.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Vista general de las terrazas. Distintas 







Ensayo 3  
 
Se evaluaron distintas especies herbáceas como estabilizadoras de taludes sobre una mezcla de 
suelo con biosólidos en el Relleno Sanitario Santiago Poniente en Santiago, Región Metropolitana, 
Chile, con el fin de recuperar el suelo. Se evaluó el comportamiento de cuatro tratamientos, tres 
corresponden a diferentes mezclas herbáceas más uno que actuó como testigo, la mezcla de 
suelo utilizada contenía un 15 % de biosólido. Las variables evaluadas fueron: temperatura del 
suelo del ensayo, producción de materia verde y seca de raíces, nodulación de raíces de 
leguminosas y cuantificación de malezas, índice de velocidad de emergencia (IVE), producción de 
materia verde y seca de la biomasa aérea e identificación de las malezas.  
Los tratamientos correspondieron a: mezcla de suelo más biosólido (sin siembra), mezcla de Poa 
pratensis, Trifolium repens, Festuca sp., mezcla de Lolium perenne, Trifolium repens, Festuca sp. 
y finalmente Festuca rubra conmutata, Festuca rubra rubra. Las mezclas herbáceas se 
desarrollaron sin dificultad con el manejo del agua y del suelo en el experimento. El tratamiento 
que presentó una rápida emergencia, mayor producción de materia verde y seca, además de 
tener menor variedad de malezas fue la mezcla compuesta de Lolium perenne, Trifolium repens, 
Festuca sp., que podrá ser utilizada en el proceso de rehabilitación de área del Relleno Sanitario 
Santiago Poniente. La incorporación de 15 % de biosólidos a un suelo pobre produce efectos 














Figura 4.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo. Preparación del suelo en mezcla con 15 % de 
biosólido. Disposición de las parcelas de experimentación, suelo con el 15 % de biosólido. Ensayo antes del 
primer corte (22 días), muestra los tratamientos en el talud de la plataforma n.º 1. Ensayo antes del segundo 
corte (51 días), mostrando el desarrollo de los distintos tratamientos. Parcelas de experimentación, donde 
T1 corresponde a las parcelas sin desarrollo vegetal. Ensayo protegido con material reflectante para evitar 
el ataque de los depredadores. 
 
Ensayo 4  
 
Los residuos orgánicos provenientes de las explotaciones agroalimentarias, forestales, de las 
podas y cortes de césped, en su mayoría son dispuestos en rellenos sanitarios. Afortunadamente 
ha comenzado una industria dedicada a transformar la materia orgánica residual mediante 
procesos de degradación aeróbicos como compostaje y lombricultura. Los productos resultantes, 
adecuadamente acondicionados, pueden transformarse en un sustrato orgánico apto para 
producir alfombras de césped. Se demostró una técnica sustentable de cultivo de alfombras de 
césped que no erosiona el terreno y que compara distintos sustratos producidos a partir de 
residuos de la industria agroalimentaria. Esta consiste en capas de arcilla y sustratos orgánicos 
mezclado con suelo apisonados sobre un polietileno con perforaciones con bordes de madera que 
lo sujeten y sembrado con la mezcla cespitosa que se escoja, Este sistema ofrece la opción de 
enrollarlo o cortarlo en panes. 
Los rellenos sanitarios cerrados serían un lugar óptimo para producción de carpetas de césped 




Los terrenos dedicados a esta tarea quedan erosionados por la constante quita de capas de suelo.  
Ante este escenario, se evaluaron formas de producción de carpetas de césped con diferentes 
tipos de sustratos sin provocar erosión. El presente trabajo muestra una técnica sustentable de 
cultivo de alfombras de césped que no erosiona el terreno y que usa distintos sustratos orgánicos 




Figura 5.  De izquierda a derecha y de arriba hacia abajo, tamizado del material, esparcimiento en 















Figura 6.  Platabandas, 1 metro de ancho y 4 metros de largo. Ensayo con distintas especies.  Cosechando 
carpeta de césped. Foto: Karina Alegría. 
 
Para ello se utilizó un sistema conservador del suelo previamente diseñado y sobre él se mezcló y 
se dispuso en capas, suelo, arcilla, compost y tierra orgánica para disponer de un sustrato apto 
para el desarrollo de una mezcla cespitosa.  
Se estableció un ensayo con un diseño de bloques al azar con cuatro repeticiones de los 
tratamientos, T1 (Capa inferior de arcilla y superior 20 % compost y 80 % suelo) T2 (Mezcla de 
arcilla con 20 % compost y 80 % suelo) T3 (Capa inferior de arcilla y superior 20 % tierra orgánica 
Anasac y 80 % suelo) T4 (Mezcla de arcilla con 20 % de tierra orgánica y 80 % suelo). 
Se evaluó el comportamiento de una mezcla cespitosa compuesta por: trébol blanco (Trifolium 
repens), pasto azul (Poa pratensis), festuca alta (Festuca arundinacea), bermuda grass (Cynodon 
dactylon). 
Se calcularon los rendimientos en peso fresco, así como también se realizaron mediciones de 
materia seca durante dos meses del ensayo.  
Posteriormente, mediante sensores especializados se realizaron controles de radiación solar par, 
humedad y temperatura de los sustratos antes mencionados.   
Los tratamientos T1 y T2 ambos con compost son más eficientes en el uso de la humedad (Brutti y 
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Los hidrocarburos derivados del petróleo representan una fuente importante de energía para el 
hombre y son, a su vez, una importante fuente contaminante del medioambiente (Verma et al., 
2006). A lo largo del siglo XX se ha registrado un rápido incremento en la superficie de suelos 
contaminados con hidrocarburos y sus derivados. La disposición final de inmensas cantidades de 
lodo aceitoso generadas en refinerías, así como los derrames accidentales de aceite, propone 
grandes desafíos para la remediación de esas superficies (Vasudevan y Rajaram, 2001).  
La estructura de los hidrocarburos consta de una base de enlaces C-C y comprenden desde 
moléculas simples hasta aquellas de decenas o centenas de átomos de carbonos, enlazados ya 
sea como cadenas lineales, ramificadas o formando anillos. Un hidrocarburo que consta de una 
molécula compuesta de anillos de carbono se denomina hidrocarburo cíclico y aquellos que 
incluyen un ciclo no saturado se llaman hidrocarburos aromáticos (Dickinson, 1992). Los 
hidrocarburos policíclicos aromáticos (HPA) son compuestos orgánicos complejos que contienen 
dos o más anillos aromáticos y son originados durante la combustión incompleta o pirólisis de 
materia orgánica común en diversos procesos, naturales o antropogénicos.  
Los compuestos aromáticos son contaminantes ambientales comunes en sitios en los que han 
ocurrido derrames de petróleo. Desde el descubrimiento de su poder cancerígeno los HPA han 
sido estudiados con gran interés desde distintos punto de vista. Se encuentran presentes en el 
aire, en el suelo y en el agua en diversas cantidades; algunos pueden ser contaminantes 
persistentes, particularmente en la matriz del suelo y sedimentos. Es por ello, que organismos 
internacionales tales como la Organización Mundial de la Salud (OMS) y la Agencia de Protección 
Ambiental (EPA) han regulado el control de estas sustancias en el medioambiente (Amador 
Hernández et al., 1999). 
Los suelos contaminados contienen gran cantidad de microorganismos que pueden incluir 
bacterias y hongos capaces de utilizar hidrocarburos (Sutherland, 1992). Su presencia es 
claramente una ventaja debido a que la adición de microorganismos degradadores no autóctonos 




La biodegradación de los hidrocarburos está asociada con el metabolismo y con el crecimiento 
microbiano, y por lo tanto cualquiera de los factores que afectan al crecimiento microbiano puede 
influenciar sobre la degradación. La tasa de degradación microbiana de hidrocarburos en suelos 
es afectada por varios parámetros fisicoquímicos y biológicos que incluyen: el número y tipo de 
microorganismos presentes, las condiciones de la actividad de degradación microbiana (presencia 
de nutrientes, oxígeno, pH, salinidad, temperatura), la calidad, cantidad y biodisponibilidad de los 
contaminantes, y características de la matriz del suelo como distribución de tamaño de partículas 
(Margesin y Schinner, 1997; Joseph, 1990).  Existen estudios que indican la biodegradación de los 
hidrocarburos aromáticos y n-alcanos bajo condiciones aeróbicas (Ericsson et al., 1998; Gallego et 
al.,2001; Saliven et al., 2004), mientras que otros trabajos realizados bajo condiciones 
anaeróbicas con cultivos de enriquecimiento y microcosmos muestran que los consorcios 
microbianos también pueden degradar hidrocarburos tales como tolueno (Elshahed y Langenhoff, 
1997), alquil-benceno (Chen, 1997; Ball, 1996), benceno, naftaleno y fenantreno (Burland, 1999; 
Kazumi et al.,1997; Meckenstock et al., 2000; Coates et al., 1996), n- alcanos mayores de C6 (So 
y Young, 2001), alcanos ramificados (Bregnard et al., 1996), y mezclas de hidrocarburos 
(Grishchenkov et al., 2000).  
La mineralización microbiana de hidrocarburos policíclicos aromáticos (HPA) en suelos ha 
mostrado una disminución en la medida que aumenta el tiempo de residencia de los HPA 
(Hatzinger y Alexander, 1995). Algunos compuestos pueden ser adsorbidos por arcillas, limitando 
así su degradación. Las interacciones entre los HPA y la materia orgánica del suelo se indican 
como las responsables de la disminución en la degradación a través del tiempo (Alexander, 2000; 
Ehlers y Luthy, 2003). En ellas participan mecanismos de partición, adsorción, absorción, difusión, 
disolución, y uniones covalentes, lo cual limita la cantidad de contaminante envejecido disponible 
para la biodegradación. 
Entre los métodos disponibles para estudiar la biodegradabilidad de un compuesto es importante 
el estudio de la liberación de CO2. Este método se basa en el principio de que bajo condiciones 
aeróbicas y adición de nutrientes, los microorganismos pueden metabolizar una sustancia 
hidrocarbonada a dos productos finales: CO2 y agua (Zhang et al., 1998).  
La biodegradación por poblaciones nativas de microorganismos representa uno de los principales 
mecanismos para eliminar el petróleo y otros hidrocarburos contaminantes del ambiente (Tempest 
et al., 1978). La técnica de biorremediación, basada en el potencial biodegradativo natural de un 
suelo, es comúnmente llamada atenuación natural o biodegradación intrínseca y está propuesta 
como una forma costo-efectiva de remediación de bajo riesgo (Margesin y Shinner, 2001). La 
optimización de estos procesos tiene importancia práctica para disminuir el tiempo de remediación 
y economizar costos de tratamiento. A continuación se presentan resultados obtenidos por 
Romaniuk (2006) donde se evaluó la degradación de los hidrocarburos en suelos mediante 




aceite de cárter como fuente de hidrocarburos. También se evaluó el impacto sobre el pH, 
conductividad eléctrica y carbono total del suelo.  
 
Caso de estudio: remediación y atenuación natural e n suelos contaminados 
con aceite de cárter  
 
El aceite de cárter está compuesto por hidrocarburos alifáticos de cadena lineal e hidrocarburos 
policíclicos aromáticos, los cuales se destilan del petróleo crudo, y de varios aditivos para mejorar 
el rendimiento del aceite en el motor. También contiene metales como aluminio, cromo, cobre, 
hierro, plomo, manganeso, níquel, sílice y estaño, que provienen de partes del motor que se 
desgastan. Además, presenta pequeñas cantidades de agua, gasolina, anticongelante y 
sustancias químicas generadas por la combustión de la gasolina cuando esta se enciende dentro 
del motor. 
La alta periodicidad con que el aceite usado de cárter es removido del motor de los automotores 
genera grandes cantidades del producto que son volcadas anualmente al medioambiente. Cuando 
dicho aceite entra en contacto con el suelo, algunos de los hidrocarburos que contiene se 
adhieren a su superficie quedando inmovilizados, mientras que otros se evaporan rápidamente. 
Los hidrocarburos que no se evaporan suelen permanecer en el suelo durante mucho tiempo, ya 
que no se disuelven en agua y generalmente no se degradan. La mayoría de los metales que se 
encuentran en el aceite usado de cárter permanecen en el ambiente durante mucho tiempo, y por 
lo tanto, pueden acumularse en plantas, animales, suelo, sedimentos y en agua de superficie que 
no fluye.  
La información acerca de los niveles de sustancias químicas en el ambiente que provienen de 
liberaciones de aceite usado de cárter es escasa. Existen estudios que indican niveles elevados 
de varios componentes del aceite usado en el polvo, agua superficial, agua de escorrentía y tierra 
a lo largo de caminos en áreas industriales, comerciales y residenciales cerca de carreteras.  
 
A los fines de estudiar el impacto de un posible vuelco o derrame de aceite de cárter a los suelos y 
su degradación en el tiempo se realizó un ensayo en macetas que contenían un suelo franco 
arcilloso, extraído del horizonte A de un Argiudol típico de una importante región productiva de 
Argentina. Se probó el efecto de la contaminación con aceite de cárter y el potencial de 
remediación de un producto comercial de formulación reservada, y que ha sido utilizado para la 
remediación de suelos contaminados con hidrocarburos (Cuadro 1).El nivel de contaminación 
aplicado fue del 25 % en peso. El diseño fue completamente aleatorizado y constó de tres 
repeticiones para cada uno de los cuatro tratamientos: suelo testigo sin contaminante ni producto 
comercial (T), suelo + producto comercial (T+X), suelo + aceite de cárter (A), suelo + aceite de 































Se tomaron muestras el tiempo 0, y a los 15, 30, 60 y 180 días de comenzado el ensayo. Para 
cada momento de muestreo se determinaron los HCT (hidrocarburos totales), de acuerdo con 
EPA 3550/418.1 y la respiración microbiana (R) (Jenkinson y Powlson, 1976) a los fines de 
evaluar su degradación. También se realizaron las determinaciones de carbono orgánico total (C) 
(Nelson y Sommers, 1982), pH actual y conductividad eléctrica (CE) del suelo.  
Se realizó un análisis de varianza y Test de Tukey para comparación de medias entre 
tratamientos. 
 
Resultados y Discusión 
 
Hidrocarburos totales del petróleo: evaluación de s u degradación  
Los valores de HTP para T y T+X fueron significativamente menores que los encontrados para A y 
A+X en todos los tiempos de muestreo analizados (Cuadro 2). 
 
Cuadro 2. Valores medios de hidrocarburos totales del petróleo (ppm) y diferencias encontradas entre 
tratamientos para los diferentes tiempos de muestreo analizados. 
Tratamiento 
Tiempo 
0 15 30 60 90 180 
A 58870 b 80892 c 44976 b 46543 b 39366 b 6076 c 
A+X 51243 b 31140 b 31213 b 36839 b 23766 ab 1708 b 
T 178 a 55 a 154 a 223 a 63 a 23 a 
T+X 442 a 623 a 64 a 48 a 90 a 20 a 
Letras diferentes indican diferencias significativas. P<0,05. 
 
Los valores de HTP fueron mayores para A que para A+X en todos los tiempos de 
muestreo, aunque dichas diferencias solo fueron estadísticamente significativas para los tiempos 



























































Figura 1. Evolución en (a) los valores de hidrocarburos totales del petróleo; y (b) respiración basal a lo largo 
del tiempo para los tratamientos A y A+X. Letras diferentes indican diferencias significativas entre tiempos 
de muestreo para cada tratamientos. P<0,05. 
 
Para A, la mayor tasa de disminución de HTP se encontró entre los 15 y 30 días, lo cual coincide 
con el mayor aumento en la tasa de respiración encontrada para este mismo período (Figura 1). 
Entre el tiempo 30 y 60, los valores de HTP se mantuvieron estables. A partir de este período 
comenzaron a disminuir nuevamente, encontrándose disminuciones significativas entre los 
tiempos 60 y 180. La disminución en la tasa de degradación de hidrocarburos a partir de los 30 
días puede explicarse por la transformación o incorporación de los hidrocarburos en la fase 
estable sólida del suelo, lo que limita su liberación hacia la fase líquida, quedando inaccesibles 
para los microorganismos, lo que provoca una disminución en la tasa de biodegradación (Ehlers y 
Luthy, 2003). 
En el caso de A+X, la mayor tasa de disminución de HTP se encontró durante los primeros 15 
días. Esto estaría principalmente asociado al movimiento químico de los hidrocarburos dentro de 
los microporos del producto, más que a su biodegradación, ya que para este mismo período se 
encontró una disminución en los valores de respiración.  
El suelo contaminado con aceite de cárter presenta los mayores valores de respiración a lo largo 




aceite como fuente de energía por los microorganismos del suelo. A su vez, es sabido que los 
suelos contaminados con hidrocarburos contienen más microorganismos que los suelos no 
contaminados, pero su diversidad microbiana es más reducida (Messarch y Nies, 1997). 
El agregado del producto al suelo contaminado y al testigo trajo aparejada disminuciones en los 
valores de respiración. Las diferencias encontradas entre tratamientos fueron mayores entre A y 
A+X, con diferencias significativas para los tiempos 60 y 90. Para T y T+X esta disminución no 
resultó significativa. Este hecho estaría poniendo en evidencia la existencia de un proceso de 
oclusión física de HTP por parte del producto, y no de degradación por parte de los 
microorganismos del suelo.  
Durante los primeros 15 días se produjo una disminución en la tasa de respiración de los 
tratamientos A y A+X, probablemente asociado a la presencia de altos niveles de metales 
pesados que pueden inhibir el crecimiento microbiano. Pasado este período se produjo un notable 
incremento en la tasa de respiración para A, no sucedió lo mismo en A+X. El aumento de la 
respiración en A podría responder a la adaptación a las nuevas condiciones de contaminación y 
posterior crecimiento de la flora microbiana del suelo. A partir de los 30 días, la tasa se mantiene 
relativamente constante hasta los 180 días para ambos tratamientos. 
En la Argentina no se ha establecido, hasta el momento, un valor límite a partir del cual un suelo 
se considere remediado. Es por esta falta de normativa que generalmente se utiliza como guía el 
valor establecido por la legislación Holandesa, la cual estipula un valor límite de HTP de 5000 
ppm. En la Tabla 2 puede observarse que el tratamiento A+X presenta valores por debajo del 
límite establecido por la legislación holandesa, mientras que A está por encima de estos valores, 
sin haberse logrado en este caso la remediación del suelo contaminado en el tiempo considerado 
para el ensayo. Es decir, que el agregado del producto al suelo contaminado con aceite de cárter 
fue exitoso en su remediación luego de 180 días de comenzado el ensayo. 
 
Efecto del agregado de hidrocarburos sobre diferent es propiedades del suelo 
 











































Figura 2.  Carbono orgánico total (%) del suelo para los tratamientos y tiempos de muestreo analizados. 
Letras diferentes indican diferencias significativas. P<0,05. 
 
Para el tiempo 0 el suelo contaminado con aceite de cárter presentó valores significativamente 
mayores de C que el suelo testigo (Figura 2). La adición del producto al suelo contaminado 
provocó una disminución significativa en los valores de carbono. En los demás momentos de 
muestreo (30, 60, 90 y 180) se mantuvo la misma tendencia. A los 180 días el valor de C en el 
suelo con agregado de hidrocarburos fue casi el triple al valor del suelo testigo, y más del doble 
cuando se adicionó el producto comercial, lo que podría estar asociado a que los HTP en estos 
tratamientos, aún no han alcanzado a degradarse en su totalidad (Tabla 2), fueron mayores a los 
del suelo testigo.  
No se encontraron diferencias significativas en los valores de pH entre tratamientos para los 
tiempos de muestreo analizados, ni entre tiempos de muestreo para los diferentes tratamientos. 
Sin embargo el agregado del producto a los tratamientos trajo aparejado un aumento significativo 
en los valores de C.E (Figura 3), debido a sus mayores valores de CE respecto de los suelos. 
 





































Figura 3.  Valores de conductividad eléctrica en el suelo para los tratamientos y tiempos de muestreo 
analizados. Letras diferentes indican diferencias significativas. P<0,05. 
 
 Para los tiempos 0, 15, 30 y 60, los valores de conductividad eléctrica para los tratamientos con 
agregado de producto (A+X y T+X) fueron significativamente mayores que los respectivos 
tratamientos sin agregado de producto (A y T). Los suelos contaminados con aceite de cárter 
presentaron mayores valores que los suelos testigo, aunque estas diferencias no fueron 
estadísticamente significativas. Para el tiempo 180 no se encontraron diferencias significativas 
entre tratamientos. 
Para A+X y T+X puede observarse que los valores de CE fueron disminuyendo progresivamente a 




sin agregado de producto, lo cual podría deberse a la disgregación del producto o a la 





La degradación del aceite de cárter por atenuación natural fue más lenta y menos efectiva 
comparada con aquella obtenida al agregar el producto comercial, lográndose de esta manera 
valores finales de HCT más bajos y cercanos a los del suelo testigo para el período considerado 
para este ensayo. 
El uso del producto comercial trajo aparejado aumentos estadísticamente significativos en los 
valores de conductividad eléctrica en todos los tratamientos, pero que no resultaron perjudiciales, 
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El progresivo agotamiento de los combustibles fósiles convencionales sumado al aumento del 
consumo de energía y de las emisiones de gases de efecto invernadero ha demandado la 
búsqueda de fuentes de energía alternativas, renovables, sustentables, eficientes, rentables y con 
menores emisiones. (Nigam y Singh, 2011). 
Durante la transición dos términos han adquirido significativa notoriedad: biomasa y 
biocombustibles. Se entiende por biomasa la fracción biodegradable de productos de desecho y 
residuos procedentes de la agricultura, silvicultura y de las industrias relacionadas, así como de la 
fracción biodegradable de residuos industriales y municipales (Directiva 2003/30/CE). Desde un 
punto de vista de aprovechamiento energético, la biomasa se caracteriza por poseer bajo 
contenido en carbono y elevado contenido en oxígeno y en compuestos volátiles, estos últimos 
son los que concentran una gran parte del poder calorífico de la biomasa. Si bien el poder 
calorífico depende mucho del tipo de biomasa considerada y de su humedad, esta característica y 
el bajo contenido en azufre la convierten en un producto singularmente atractivo para ser 
aprovechado energéticamente.  
En tanto, se designan biocombustibles a los combustibles renovables que se producen a partir de 
materias primas de origen agropecuario, agro‐foresto‐industrial o desechos orgánicos, motivo por 
el cual constituyen una de las tantas formas de energías renovables. Su nivel de contaminación es 
menor que otros combustibles tradicionales, dado que su combustión no produce compuestos de 
azufre y sus emisiones de dióxido de carbono netas son prácticamente nulas. Por su estado, los 
biocombustibles se pueden clasificar en líquidos (bioetanol y biodiésel), gaseosos (biogás) y 
sólidos (pellets de madera, leña, briquetas de caña, etc.); en tanto que de acuerdo a la materia 
prima empleada para su elaboración los biocombustibles pueden ser de primera, segunda o 
tercera generación (Acevedo, 2013). 
Los combustibles de primera generación, basados en el empleo de los cultivos tradicionales, se 
han producido comercialmente en varios países, representando una alternativa para hacer frente a 
la demanda mencionada al inicio (Nigam y Singh 2011). El etanol es el combustible de primera 




azúcares (tallos de caña de azúcar y sorgo alcoholero azucarero y tubérculos de remolacha 
azucarera) y en almidones (granos de maíz, trigo y cebada y tubérculos de yuca, entre otros). 
Para la elaboración del biodiésel, basada en la transesterificación de los glicéridos, se usa aceite 
de especies oleaginosas, como soja, colza, palma de aceite, girasol y cártamo. Como los 
procesos de transesterificación se pueden adaptar para usar aceites de variadas fuentes, es 
factible elaborar biodiésel a partir de algunas especies vegetales terrestres (Jatropha curcas, 
Ricinus communis) y acuáticas (Euglena gracilis, Chlorella sp.), residuos pecuario-industriales 
(grasa animal) y residuos industriales (aceites usados) (Acevedo, 2013). 
Sin embargo, la viabilidad de la producción de biocombustibles de primera generación sería 
cuestionable pues la utilización de solo una pequeña fracción de la biomasa total de la planta 
reduce la eficiencia de uso del suelo. Sumado a esto, la expansión de la frontera agrícola para 
fines bioenergéticos ha despertado controversias en distintos países. Por un lado, la superficie 
total de la caña de azúcar plantada en Brasil aumentó un 53 % entre 2004 y 2009 debido a la 
mayor demanda del combustible etanol (FAOSTAT, 2011). La expansión de las áreas de 
producción de caña de azúcar se adujo a la conversión de tierras abandonadas o degradadas que 
previamente habían sido taladas para el pastoreo de ganado en los estados del sur, ocasionando 
deforestación indirecta y desplazando el ganado de cría a las regiones más fronterizas 
(Goldemberg, et al., 2008; Loarie et al., 2011). Del mismo modo, la demanda de tierra para cultivar 
maíz para producir etanol aumentó 4,9 millones de hectáreas en los Estados Unidos entre 2005 y 
2008, con efectos colaterales de gran alcance sobre la vida silvestre (Fargione et al., 2009) y 
sobre la sustitución del cultivo de soja existente (Schilling et al., 2008).  
Por otro lado, el área cosechada de aceite de palma para la producción de biodiésel aumentó de 
5.1 a 8.3 millones de hectáreas en Malasia e Indonesia entre 2000 y 2007, lo que representó un 
aumento del 63 % que se correlacionó con una duplicación de las importaciones europeas de 
aceite de palma (FAOSTAT, 2011). Más de la mitad de la reciente expansión de las plantaciones 
de palma de aceite en la región se produjo a expensas de los bosques, y el resto desplazando las 
tierras agrícolas existentes (Miyake et al., 2012). En Argentina, la soja es la principal materia prima 
para producir biodiésel. Desde 1996, año en el que ingresó al país la semilla de soja transgénica, 
hasta 2009, año en que se intentó poner un límite al fenomenal avance de la expansión del cultivo 
de soja, la superficie sembrada ya había crecido algo más de un 143 % (CEPA, 2014). Estos 
ejemplos no hacen más que poner de manifiesto que una manera de satisfacer la creciente 
demanda mundial de biocombustibles pareciera restringirse principalmente a los países donde la 
expansión agrícola es todavía posible, y por lo tanto, la disponibilidad de la biomasa podría 
ampliarse a expensas del cambio de uso del suelo. En consecuencia, si para satisfacer la mayor 
demanda de biocombustibles se aumenta el área de siembra de aquellos cultivos de los que solo 
una parte se emplea como materia prima para generar biocombustibles, la producción de 
combustibles de primera generación enfrentaría un cuello de botella inminente ya que muy pocos 




Los biocombustibles de segunda generación se diferencian de los biocombustibles de primera 
generación en dos aspectos claves: 1.las materias primas utilizadas y 2.las tecnologías que se 
aplican para su fabricación. Es posible obtener bioetanol a partir biomasa lignocelulósica no 
comestible por el hombre, como ser: madera, especies vegetales (Miscanthus giganteus, Panicum 
virgatum, Arundo donax, Pennisetum purpureum, Cynodon dactylon, etc.), residuos forestales 
(aserrín, leña, arbustos, etc.), residuos agrícolas (tallos, hojas, chalas, marlos, etc.), residuos 
agroindustriales (cáscaras de arroz y de maní, pulpa y papel, etc.). Para su bioconversión en 
combustible se debe deconstruir la matriz lignocelulosa de la pared celular vegetal mediante una 
serie de pasos físico-químicos y eventualmente enzimáticos hasta conseguir glucosas y pentosas, 
las que se fermentan por acción de levaduras para obtener bioetanol. 
Pero también es factible obtener biodiésel sintético a partir de procesos termo-químicos que 
utilizan la gasificación de la biomasa y el proceso Fischer-Tropsch. Estos procesos se conocen 
como "biomasa a líquido" (biomass-to-liquid - BTL). 
Vale aclarar que la expresión biocombustibles de segunda generación tiene una amplia 
significación que incluye una gran variedad de combustibles y de tecnologías con un considerable 
número de variantes. Por lo tanto, si se toma como criterio clave el aprovechamiento de la planta 
completa para la producción del biocombustible líquido, el espectro de los tipos de 
biocombustibles va desde el bioetanol elaborado a partir de lignocelulosa hasta los combustibles 
sintéticos, como el biodiésel sintético producido mediante tecnologías de BTL. 
La producción de biocombustibles líquidos de primera generación forma parte de una industria 
establecida en muchos países del mundo y en Argentina, específicamente, se vale de procesos 
tecnológicos maduros. En el país, la producción de biodiésel a partir del aceite de soja constituye 
uno de los mayores polos de producción, con tecnología de avanzada y escala que la posicionan 
entre las más eficientes del mundo. Hay 35 plantas comerciales de biodiésel que representan una 
inversión que supera los 1.500 millones de dólares y cuentan con una capacidad instalada de 
hasta 4.600.000 m3 de biodiesel/año. La producción de bioetanol se sumó como un eslabón más 
de agregado de valor al complejo agroindustrial argentino. En el país hay 9 plantas comerciales 
que producen bioetanol de primera generación a partir del jugo del tallo de la caña de azúcar. 
Tienen en conjunto una capacidad de producción de 334.300 m3 de bioetanol/año, lo que 
representa una puesta en valor y desarrollo de los ingenios localizados en Tucumán, Salta y Jujuy. 
Hay otras 5 plantas comerciales (3 en Córdoba, 1 en San Luis y 1 en Santa Fe) que producen 
bioetanol de primera generación a partir del almidón ubicado en el cariopse de maíz. En Córdoba 
se produce casi el 70 % del bioetanol a base de maíz y el 40 % de todo el etanol argentino. Las 5 
plantas totalizan una capacidad de producción de 484.500 m3 de bioetanol/año, lo que confiere un 
valor en origen a 1.000.000 toneladas del cereal, aproximadamente. Si se suman las capacidades 
de producción de las 14 plantas se dispone de 818.300 m3 de bioetanol/año, cantidad suficiente 




La tecnología para la producción de bioetanol de segunda generación se utiliza en numerosos 
países del mundo. Si bien en Argentina no se produce bioetanol lignocelulósico, la actividad se 
asoma como una instancia promisoria que podría complementar la fabricación de bioetanol en 
aquellas plantas que ya producen el biocombustible de primera generación, particularmente en 
aquellas que tienen capacidad de destilación ociosa. 
Dado este escenario, el objetivo de este trabajo consiste en dar a conocer, desde el punto de vista 
bioenergético, el estado actual del conocimiento sobre los residuos de cosecha de los cultivos 
usados como materia prima para producir bioetanol de primera generación en el país. Para 
elaborar bioetanol a partir de un residuo de cosecha este debe ser producido, debe estar 
disponible y tener buena distribución, debe ser recolectado del campo y transportado a la planta 
de producción y todo el proceso debe ser económico, social y ambientalmente sustentable. 
Habida cuenta del progresivo aumento de la capacidad de producción de etanol a partir de maíz y 
de que su industria posee un techo productivo más alto que el de etanol a partir de caña de 
azúcar, este trabajo describirá el potencial del residuo de cosecha de maíz para producir bioetanol 
lignocelulósico en el país.  
 
Producción y distribución  
 
Se entiende por rastrojo de maíz al residuo agrícola de cosecha compuesto de hojas, tallos, 
marlos, chalas y panojas. Si bien en Argentina su principal uso productivo es como recurso 
forrajero, un uso alternativo consiste en emplear los rastrojos como materia prima para producir 
bioetanol lignocelulósico. Este proceso, a nivel nacional, exhibe oportunidades y desafíos que se 
abordarán a lo largo de este trabajo.  
Para producir bioetanol a partir del residuo agrícola de maíz hace falta que el cultivo lo produzca. 
La producción del cultivo de maíz depende de los procesos de intensificación y extensificación de 
este. Se entiende por intensificación agrícola a la inversión suplementaria de medios de 
producción y de trabajo para obtener en la misma superficie cultivada una cantidad adicional de 
productos agrícolas. El resultado es un mayor rendimiento por unidad de superficie y tiempo.  
Los rendimientos de maíz determinados a lo largo de 43 años en tres departamentos (Colón, 
Rojas y Pergamino) de la provincia de Buenos Aires demuestran que durante ese período el 
incremento del rendimiento por unidad de superficie alcanzó los 6.100 kilogramos/hectárea; 
ocurrió lo propio en cuatro departamentos (Gualeguaychú, Nogoyá, Tala y Gualeguay) de la 
provincia de Entre Ríos en donde el incremento del rendimiento por unidad de superficie fue de 
4.400 kilogramos/hectárea. Estos resultados demuestran la mayor disponibilidad de materia prima 
por unidad de superficie para producir bioetanol de primera generación desalentando la necesidad 
de expandir la frontera agrícola y evitando los riesgos propios de la expansión hacia ambientes 





Figura 1.  Proceso de intensificación en maíz en tres departamentos de la provincia de Buenos Aires y 
cuatro de la provincia de Entre Ríos. Nótese que en ambas provincias hubo un significativo aumento de 
rendimiento por unidad de superficie entre las campañas 1969/70 y 2012/13. 
 
La extensificación es otro sendero para incrementar la producción y consiste en expandir la 
frontera del cultivo hacia otros ambientes en donde no se cultivaba. En el país, la superficie 
implantada con maíz se incrementó en 3.508.079 hectáreas en los últimos 29 años; alcanzó las 
5.880.330 hectáreas en la campaña 2015/16 (MINAGRI, 2016).  
Si bien la distribución de la producción varía conforme las distintas regiones del país, en las áreas 
altamente productivas es precisamente donde están instaladas las plantas de producción de 
bioetanol de primera generación. Esto último se debe, entre otras cosas, a la mayor disponibilidad 
de materia prima/unidad de superficie y al menor costo de acarreo por estar más próximos los 




Figura 2.  Producción de maíz (campaña 2014/15) por departamento y localización de las plantas que 






Composición química y potencial para uso como bioca rburante 
  
Cualquier material vegetal consta de tres componentes poliméricos principales: celulosa, 
hemicelulosa y lignina. La celulosa es un polisacárido lineal, semicristalino, estéreo-regular que 
está constituido por unidades de D-glucopiranosilo repetidas, unidas por enlaces 1,4-β-
glicosídicos. Las hemicelulosas son heteropolímeros amorfos hidrófilos. La lignina es un polímero 
aromático rígido, amorfo e hidrófobo, estable para algunos reactivos químicos y enzimas 
celulolíticas (Ioelovich, 2013). La celulosa y la hemicelulosa se pueden convertir en etanol y la 
lignina puede ser quemada en calderas para la generación de vapor y electricidad. En la 
naturaleza, la biomasa lignocelulósica puede contener 25–50 % de celulosa, 20–40 % 
hemicelulosas y 10–35 % de lignina (Ioelovich, 2013). La composición química del rastrojo de 
maíz y la de sus componentes demuestra que en conjunto o por separado exhiben contenidos de 
celulosa, hemicelulosa y lignina admisibles para permitir la deconstrucción de la matriz 
lignocelulósica, evitar el excesivo desgaste de los equipos y obtener suficiente rendimiento para la 
conversión a etanol. Por su parte, valores de proteína inferior a 10 % son importantes para la 
estabilidad del material y la prevención de la inhibición de los compuestos para los procesos de 
bioconversión. Finalmente, mantener el contenido mineral (cenizas) por debajo de 10 % evita el 
desgaste excesivo de los equipos (Babethanol, 2014) (Cuadro 1). 
 
Cuadro 1.  Composición química del rastrojo de maíz y de sus componentes. 










Rastrojo de maíz 4,3 5,3 33,4 34,5 5,8       (1) 
Tallos y hojas 3,1-7,7 6,0-18,0 35,8-48,0 29,0 5,2       (1) 
Marlos  12,0 35,0 38,0                   (2) 
Valores aceptables 
para producir etanol 
<10,0 <22,0 >34,0 <30,0 <10,0    (1) 




Una serie útil y práctica de reglas generales indica que: 
1. El maíz produce, en términos de materia seca, tanto grano como rastrojo (Davidson, 2008; 
Petrolia, 2009). En consecuencia, si la producción de maíz en la campaña agrícola 
2014/15 se estimó en 33,8 millones de toneladas de granos (MINAGRI, 2016), una cifra 
similar correspondió al rastrojo que quedó en el campo finalizada la cosecha.  
2. Los marlos representan alrededor de un tercio del volumen de grano de maíz cosechado 




3. Sobre una base de materia seca, el marlo rinde en promedio alrededor del 14 % del 
rendimiento de granos y representa alrededor del 16 % de la biomasa total de rastrojo en 
el campo (Roth y Gustafson, 2014). En consecuencia, si se toma como referencia la 
estimación de la producción de maíz en la campaña agrícola 2014/15, la disponibilidad 
teórica de marlo a nivel nacional rondaría los 4,7-5,4 millones de toneladas, lo que 
representaría 846-972 millones de litros de etanol lignocelulósico obtenidos a escala piloto, 
con fermentación de azúcares C6 solamente y con una conversión de 180 litros/tonelada 
de marlo (principalmente) y hojas (Valles, comunicación personal). 
4. Los marlos de maíz tienen rendimientos de materia seca de alrededor de 1,24 





La sostenibilidad constituye un tema central en la agenda de discusión internacional sobre los 
biocombustibles. Al respecto, la Directiva Europea de Energías Renovables fijó estándares para 
garantizar la sostenibilidad de los biocombustibles por lo que los que cumplen con tales 
estándares y son certificados por terceras partes disfrutan de beneficios impositivos y son 
contabilizados para las metas nacionales de reducción de emisiones de la Unión Europea (el 10 % 
de energía renovable en el sector transporte y el 20 % en todas las economías nacionales para el 
2020). Para que el consumo de biocarburantes sea tenido en cuenta en el cumplimiento de los 
estándares tiene que proporcionar al menos una reducción del 35 % de los gases de efecto 
invernadero (GEI) con respecto a los carburantes de origen fósil, que es de 83.8 g CO2eq./MJ 
tanto para gasolina como para diésel oil. El umbral mínimo de ahorro de emisiones se eleva al 50 
% a partir del 1/1/2017 y al 60 % a partir del 1/1/2018 (Directiva Europea de Energías Renovables, 
2009). 
Por lo tanto, verificar que los biocombustibles reducen emisiones por encima de los límites fijados 
será uno de los desafíos más trascendentes para la exportación de biocombustibles a la Unión 
Europea y Estados Unidos de América. Esto dependerá, para el caso del bioetanol a partir (del 
rastrojo) de maíz, de:  
1) La tecnología empleada para producirlo. Una de las ventajas del rastrojo como fuente de 
materia prima para elaborar bioetanol es que es un subproducto de la producción de granos de 
maíz y no requiere de energía adicional para producirlo.  
2) Los efectos del sistema de cultivo sobre el contenido de carbono del suelo. La pérdida de 
material húmico de los suelos cultivados es superior a la tasa de formación de humus de suelos 
no perturbados por lo que el suelo, bajo condiciones de cultivo convencionales, es una fuente de 




solo mantiene el carbono del suelo, sino también reduce el impacto de la erosión y reduce el uso 
de energía fósil en el cultivo.  
3) La eficiencia de uso y grado de modificación de la energía utilizada en el proceso industrial. Las 
emisiones asociadas a toda la cadena de producción de bioetanol de primera generación de maíz 
y coproductos de ACABIO durante el período julio 2014-junio 2015 fueron 120.842 t CO2eq., con 
un valor por tonelada de maíz producida de 143 kg CO2eq/t, mientras que las emisiones por 
hectárea sembrada alcanzaron un valor de 1.312 kg CO2eq/ha. Durante dicho período se 
procesaron 297.829 toneladas de granos de maíz secos, obteniéndose 93.730 toneladas de 
alcohol 99 %, 182.665 toneladas de burlanda (WDGS), 24.334 toneladas de DDGS y 973 
toneladas de aceite. Las emisiones estimadas de GEIs alcanzaron en planta las 64.676 t CO2eq. 
Del total de las emisiones, el 54 % aproximadamente corresponde a emisiones de la etapa 
industrial, 35 % a la producción de maíz en campos, 2 % a los fletes de materias primas y 9 % al 
transporte y distribución de productos elaborados (Hilbert et al., 2016).    
Pero más allá de la reducción de emisiones GEI hay otros indicadores que también hacen a la 
sostenibilidad ambiental, como el carbono orgánico del suelo, la erosión, el balance de nutrientes 
y la cantidad de rastrojo recolectado, que han sido investigados y muestran resultados 
controvertidos. 
El carbono orgánico del suelo, COS, afecta la mayoría de las propiedades químicas, físicas y 
biológicas del suelo vinculadas con su: 1) calidad (Carter, 2002), 2) sostenibilidad (Carter, 2002; 
Acevedo y Martínez, 2003) y 3) capacidad productiva (Sánchez et al., 2004) por lo que en un 
manejo sustentable, el COS debe mantenerse o aumentarse (Martinez et al., 2008). Como la 
adición de rastrojo representa una entrada de carbono en el balance de carbono del suelo, el 
manejo de los rastrojos afecta el contenido del COS (Liska et al., 2014), lo que lo convierte en un 
indicador informativo del manejo sostenible del suelo (Raffa et al., 2015). En consecuencia, el 
mantenimiento del contenido óptimo del COS ha sido identificado como un criterio para definir una 
tasa de remoción de rastrojos sostenible para fines energéticos (Kludze et al., 2013; Johnson et 
al., 2014). 
La recolección del rastrojo de maíz para la producción de biocombustibles puede disminuir el COS 
(Wilhelm et al., 2007; Anderson-Teixeira et al., 2009) y aumentar las emisiones de CO2 (Kochsiek 
y Knops, 2012), ya que el residuo C en biocombustibles se oxida a CO2 a un ritmo más rápido que 
cuando se incorpora al suelo (Kutsch et al., 2009). 
Raffa et al. (2015) analizaron mediante estadística descriptiva, análisis multivariado y técnicas de 
minería de datos una base de datos (n = 660) compilada a partir de la evidencia científica de 
estudios experimentales publicados en la década 2003-2013 acerca de los efectos del manejo de 
los rastrojos sobre el COS y el rendimiento de los cultivos. Si bien el conjunto de datos mostró una 
amplia variabilidad como consecuencia de la amplia gama de factores biofísicos y de manejo que 
afectan la variación neta en el COS, los autores concluyen que: 1) los efectos de la extracción de 




2) en las zonas áridas tropicales no se recomienda extracción de rastrojos en suelos gruesos, ya 
que esto reduciría el COS y los rendimientos; 3) la extracción parcial de rastrojos puede ser 
considerada en los climas templados cuando los suelos están bien dotados de COS, pero debe 
evitarse en suelos agotados con bajos niveles de COS y 4) el uso de los rastrojos no debe ser 
considerado como una gran avenida hacia la producción sostenible de la bioenergía. 
La erosión del suelo es otra preocupación ambiental inmediata vinculada con la extracción de 
rastrojos para la producción de energía. Históricamente, el rastrojo de maíz se ha dejado en el 
campo como cobertura para reducir la erosión y para contribuir al contenido de nutrientes. El uso 
de rastrojo para la producción de energía, en caso de recolectarse por arriba de los niveles 
recomendados por tipo de suelo y clima, podría producir problemas de erosión en algunas zonas 
de producción de pendiente muy pronunciada (Petrolia, 2009).  
Un tercer indicador relacionado con la sostenibilidad ambiental es el balance de nutrientes y la 
cantidad de rastrojo recolectado. La extracción del rastrojo de maíz para la generación de 
biocombustible afectará el reciclaje de nutrientes y posibles necesidades de fertilizantes para la 
próxima cosecha. En promedio, cada tonelada de rastrojo de maíz (concentración de nutrientes en 
planta adulta) contiene aproximadamente 25 libras N, 5,9 libras de P2O5 y alrededor de 25 libras 
de K20 (Sawyer y Mallarino, 2007); por lo tanto, en un cultivo de maíz que rinde 9.42 
toneladas/hectárea (150 bu/acre) la recolección de 9,88 toneladas de rastrojo/ha (4 toneladas de 
rastrojo/acre) extraería 247 libras N, 58,3 libras de P2O5 y 247 libras de K20/ha. Por un lado, 
aunque la remoción de nutrientes por hectárea se verá incrementada con el rendimiento y 
disminuida por la eficiencia de cosecha y el tiempo de permanencia en el campo, la remoción del 
rastrojo impactará significativamente en las necesidades de fertilidad. Por otro lado, mientras los 
rendimientos de biomasa de marlo son considerablemente menores que los del rastrojo, 
comparativamente los marlos tienen muy poco contenido de nutrientes y pueden ser una mejor 
materia prima para la producción de etanol que el rastrojo de maíz (Sheaffer et al., 2010). 
La recolección de las partes componentes de la planta de maíz, además de la cosecha del grano, 
resulta en una mayor extracción de los nutrientes de las plantas. Los efectos del incremento en la 
extracción de P y K en las necesidades nutricionales del maíz son inmediatos y deben tenerse en 
cuenta en los planes de fertilización. Los efectos sobre las necesidades de otros nutrientes como 
el N y S, requerimientos de encalado para mantener los niveles deseados de pH del suelo, COS, y 
varias propiedades físicas, químicas y biológicas del suelo son menos evidentes en el corto plazo, 
pero tienen consecuencias en el largo plazo. Por lo tanto, la consideración del impacto en el ciclo 
de nutrientes (C incluido), la extracción de nutrientes y los recursos del suelo deben ser una parte 








Maquinaria para recolección del rastrojo 
 
Una de las motivaciones para el desarrollo de los biocombustibles lignocelulósicos es reducir las 
emisiones de carbono. En consecuencia las actividades de recolección del rastrojo y posterior 
transporte deberían insumir la menor cantidad de combustible fósil posible. 
El método tradicional de recolección de rastrojo de maíz se realiza mediante el corte-hilerado y la 
confección de un megafardo o rollo del rastrojo con posterioridad a la cosecha. La ventaja de este 
sistema es que corta y hace un hilerado simultáneo del rastrojo con bajo contacto con el suelo, 
evitando altos contenidos de tierra o cenizas, un factor nada deseable tanto para los procesos de 
bioenergía cuanto para la transformación en alimento para animales. La megaenfardadora es 
actualmente la maquinaria más empleada, ya que por capacidad de prensado y formato del 
megafardo posee ventajas en la logística del transporte (más kilogramos/camión) hacia la planta 




Figura 3.  Megaenfardadora para biomasa lignocelulósica.  
 
 
Pero también es factible recolectar los rastrojos antes de que la biomasa alcance el suelo a través 
del sistema de enrollado de residuos en una sola pasada (Single Pass Round Bale System - 
SPRB) que consiste de una formación en tándem encabezada por la cosechadora, seguida de un 
sistema de acumulación de rastrojos, seguida de una enrolladora (Fig. 4). La cosechadora 
requiere un cabezal maicero que posea los rolos espigadores encontrados en el final de su 
recorrido, cortando la planta de maíz pocos centímetros por debajo del nudo donde se encuentra 
la espiga y permitiendo que el rastrojo ingrese a la cosechadora y se dirija al acumulador de 
biomasa ubicado entre la cosechadora y la rotoenfardadora. Luego del proceso normal de trilla, el 
rastrojo es triturado y direccionado hacia un sistema de acumulación de residuos que al llenarse 
activa automáticamente la enrolladora y confecciona el rollo y lo expulsa, sin detener el avance en 








Figura 4.  Sistema de enrollado de residuos en una sola pasada.  
 
 
Estimando la obtención de 4 rollos/ha (720 kilogramos/rollo) a partir de un híbrido de maíz con 
buen rendimiento y considerando 4,5 kilogramos de rastrojo/litro de etanol la conversión de 
biomasa (18 % humedad) a etanol, se producirían aproximadamente 640 litros de etanol 
lignocelulósico/hectárea (Bragachini et al., 2014). 
Las principales ventajas de este sistema son: 1) la mayor limpieza del rastrojo al evitar el contacto 
con el suelo, 2) la posibilidad de realizar la recolección del rastrojo al momento de la cosecha y 3) 





Sin duda alguna la remoción del rastrojo de maíz, bien sea para fines bioenergéticos o para 
alimentación del ganado, lleva consigo la extracción de nutrientes. La cuantificación de la 
remoción del rastrojo para la producción de etanol lignocelulósico ha puesto sobre el tapete sus 
implicancias en materia de sostenibilidad ambiental, algo que antes pasaba desapercibido cuando 
el rastrojo era consumido por el animal ya que se hacía foco en la ganancia en peso del animal en 
lugar del impacto ambiental provocado por la cantidad de rastrojo removido con la ingesta del 
animal. 
La fracción de rastrojo cosechable es sitio dependiente y varía ampliamente con la práctica de 
manejo del cultivo, el rendimiento del híbrido de maíz, el tipo de suelo y las condiciones climáticas 
que inciden sobre la velocidad de descomposición del rastrojo (Austin et al., 2016), entre otros 
factores. Las 5 plantas comerciales que producen etanol a partir de maíz están localizadas en 
regiones en donde la disponibilidad del rastrojo es amplia y hay tecnología para recolectarlo y 
trasladarlo a la planta de procesamiento, por lo que la toma de decisiones para usar el rastrojo 
para generar etanol dependerá en gran medida de los indicadores descriptos en el trabajo y de la 
legislación vigente. Así como se legisló en materia de biocombustibles de primera generación 
(Solomon et al., 2015), las futuras políticas energéticas nacionales deberían considerar el uso de 
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Biodegradación de residuos contaminantes provenient es de la actividad 
agropecuaria para la producción de biogás 
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Los residuos generados en los sistemas agropecuarios pueden provocar impactos ambientales 
negativos si no existe un control en el almacenamiento, en el transporte o en la aplicación, debido 
a la emisión de gases contaminantes hacia la atmósfera, y la acumulación de micro y 
macronutrientes tanto en el suelo como en los cuerpos hídricos superficiales.  
La actividad agropecuaria y el manejo adecuado de residuos rurales pueden contribuir 
significativamente a la producción y conversión de residuos animales y vegetales (biomasa) en 
energía renovable y productos con valor agregado. La digestión anaeróbica de la biomasa es un 
proceso biológico complejo y degradativo en el cual parte de los materiales orgánicos de un 
substrato (residuos animales y vegetales) son convertidos en biogás por un consorcio de bacterias 
que son sensibles o completamente inhibidas por el oxígeno (Vanero Manero, 2011). 
El biogás está constituido principalmente por metano (CH4) y dióxido de carbono (CO2) y durante 
la digestión se produce el enriquecimiento de las fracciones minerales de N y P, lo que resulta en 
un efluente de los biodigestores (denominado digerido) que tiene una mezcla más equilibrada de 
nutrientes (Insam y Wet, 2008) que aumenta la biodisponibilidad para las plantas de dichos 
nutrientes, en comparación con el estiércol no digerido (Liedl et al., 2006). 
Así, la introducción de tecnologías de gestión adecuadas podría mitigar los riesgos ambientales 
asociados a la producción excesiva de residuos orgánicos derivados de la actividad agropecuaria 
mediante la estabilización antes de su utilización o eliminación. La estabilización implica la 
descomposición de un material orgánico en la medida en que se eliminen los riesgos y 
normalmente se refleja en la disminución de la biomasa y de la actividad microbiana y de las 
concentraciones de compuestos lábiles (Bernal et al., 2009). 
Sin embargo existen hasta el momento muchos problemas ambientales relevantes que deben ser 
analizados cuando los productos o subproductos de la transformación de residuos agropecuarios 
se aplican en los suelos agrícolas.  
La rápida mineralización del C orgánico de los digeridos pone de manifiesto su alta 




parámetro que define su potencial fertilizante. Sin embargo los digeridos con materiales altamente 
biodegradables no son muy beneficiosos para la agricultura porque causan una elevada 
producción de C-CO2 y producen la inmovilización del N y posiblemente, desnitrificación después 
de su aplicación a los suelos. No obstante, materiales de menor biodegradabilidad produjeron una 
menor cantidad de C-CO2 y el amonio fue rápidamente nitrificado (Alburquerque et al., 2012). La 
incorporación al suelo de materia orgánica fácilmente degradable podría llevar a un aumento 
excesivo de la actividad de los microorganismos del suelo induciendo la descomposición de la 
materia orgánica nativa del suelo, proceso denominado efecto de cebado (priming effect) 
(Fangueiro et al., 2007). 
La región del sudoeste bonaerense se diferencia del resto de la provincia por las características 
edafoclimáticas con pertenencia a las zonas áridas y semiáridas del país. En este espacio 
geográfico se advierte la fragilidad del ambiente y el requerimiento de dar sustentabilidad a las 
propuestas de desarrollo productivo y ambiental (Mazziotti, 2014). Un sistema de producción que 
pretenda ser sostenible debe contemplar acciones necesarias para que el suelo pueda mantener o 
mejorar su condición. Combinaciones de prácticas tendientes al mantenimiento o incremento del 
nivel de materia orgánica en el suelo a través del manejo de los aportes de carbono y de sus 
pérdidas contribuyen a la sostenibilidad del sistema (Studdert, 2014). 
Debido al aumento de residuos como consecuencia de la producción intensiva y en el interés de 
que las producciones se desarrollen de manera sustentable en un ambiente frágil se han realizado 
varios estudios para analizar los posibles riesgos y las alternativas de transformación de los 
residuos de la región Valle Bonaerense del Río Colorado. 
 
 
Biotransformación del residuo de la producción de c ebolla en biogás 
 
En el sur de la provincia de Buenos Aires se encuentra el Valle Bonaerense del Río Colorado 
(VBRC) conformado por las localidades de Mayor Buratovich, Hilario Ascasubi, Pedro Luro 
(partido de Villarino), Juan A. Pradere y Villalonga (partido de Patagones). El VBRC es el principal 
productor de cebolla en el país, donde se cultivan anualmente entre 7.000 y 15.000 ha de cebolla. 
En esta región se produce más del 50 % de la cebolla que se consume en Argentina y más del 80 
% de la destinada a exportación. En esta región, la producción de cebolla genera residuos 
constituidos por restos de hojas, tallos, raíces, catáfilas y bulbos descartados por su forma, 
tamaño o estado sanitario. Se estima que se descartan entre 12.000 a 20.000 t de desechos 
anualmente. 
Además y en particular en la zona de Villarino Sur se han instalado 11 tambos, debido a que la 
zona ofrece las ventajas del riego para la producción de pasturas y su condición de región 
semiárida disminuye el riesgo de enfermedades del ganado, lo que ha generado una importante 






Características de la cebolla 
 
La composición nutricional de la cebolla varía de acuerdo al cultivar, a la sección del bulbo, a las 
condiciones de crecimiento, a la duración y al tipo de almacenamiento. En general, la cebolla 
presenta entre 80-95 % de agua y tiene un contenido moderadamente alto de azúcares y fibra. 
Los carbohidratos no estructurales (glucosa, sacarosa y fructosa) componen el 65-80 % del peso 
seco. La cebolla tiene también una importante cantidad de fibra dietaria total y una alta proporción 
de fibra insoluble. La fibra dietaria insoluble de la catáfila constituye en promedio 44 % de la fibra 
dietaria total del bulbo de cebolla. Las hojas protectoras de la cebolla están compuestas 
principalmente por celulosa y polisacáridos pécticos. La fibra dietaria total decrece desde la parte 
exterior del bulbo a la interior (Benítez et al., 2011; Jaime et al., 2001; Jaime et al., 2002). Además 
de las mencionadas características, la cebolla posee pH ácido, el cual varía entre 4 y 5 de 
acuerdo a las condiciones del bulbo. 
La cebolla, al igual que todos los cultivos del género Allium, contiene gran cantidad de 
compuestos azufrados, responsables de sus aromas fuertes y penetrantes. Este tipo de aromas 
solo se ponen de manifiesto cuando se destruyen los tejidos y la enzima alliínasa entra en 
contacto con los precursores del sabor S-alquenil-cisteín-sulfóxidos (ACSOs) convirtiéndolos en 
compuestos olorosos (Griffiths et al., 2002; Rose et al., 2005). El mayor contenido de azufre se 
encuentra en las hojas internas y el menor, en las catáfilas externas (Benítez et al., 2011). Se ha 
comprobado que extractos de cebolla tienen actividad antifúngica, antibacteriana, antiparasitaria y 
antiviral, ya que los compuestos azufrados son los principales agentes antimicrobianos (Corzo-
Martínez et al., 2007; Rose et al., 2005; Zohri et al., 1995). 
 
 
Factibilidad de la degradación anaeróbica del resid uo de cebolla y variables 
de optimización 
 
Entre los compuestos que causan frecuentemente inhibición de la digestión anaeróbica (DA) se 
encuentran los aceptores de electrones alternativos, el amoníaco y el sulfuro. Los aceptores de 
electrones alternativos, como el sulfato (SO4
2-) y el nitrato (NO3
-) son compuestos que causan que 
el flujo de electrones de la biometanización se aleje de la producción de metano (CH4) y aumente 
la actividad de microorganismos competidores, como las bacterias sulfato reductoras (BSR) y 
nitrato reductoras (BNR). Como consecuencia, disminuye la cantidad de CH4 y aumenta la 




microorganismos involucrados en la biometanización pueden ser inhibidos por el H2S producido 
por la actividad de las BSR. 
Idealmente, en el reactor anaeróbico los productos de la acetogénesis constituyen los sustratos 
para la metanogénesis. En ambientes anaeróbicos con un exceso de SO4
2- las BSR compiten con 
las bacterias fermentativas, las bacterias acetogénicas y las arqueas metanogénicas (AM) por los 
sustratos (H2 y acetato) más importantes para la producción de CH4. Las BNR también compiten 
por el sustrato con las AM acetotróficas en presencia de sus aceptores de electrones. Sin 
embargo, gran parte de la disminución en la producción de CH4 es causada por la toxicidad de los 
productos intermedios de la desnitrificación (nitrito, óxido nítrico y óxido nitroso) y no por la 
competencia. Rodríguez-Martinez et al. (2005) encontraron que el proceso de desnitrificación 
inhibe la reducción de SO4
2- en reactores con concentraciones altas de nitrato. Además se 
demostró que el nitrito inhibe parcialmente la actividad de las BSR. Sin embargo, las AM y BSR 
reanudan su actividad luego de que el nitrito es consumido. 
La composición del sustrato de origen determina la proporción de los gases que conforman el 
biogás. Por lo tanto, el principal problema de la presencia de compuestos de azufre en la biomasa 
está relacionado con la producción de H2S por las BSR. Cuando se desea emplear sustratos no 
tradicionales en la DA y con características desventajosas como la del residuo de cebolla (con pH 
4, compuestos azufrados y actividad antibacteriana) es importante realizar experimentos a escala 
de laboratorio con el fin de predecir el potencial y las limitaciones que tendrán para ser 
degradados anaeróbicamente. En trabajos previos se detectó que el residuo de cebolla contiene 
microorganismos nativos con la capacidad de degradarlo en condiciones aeróbicas y anaeróbicas 
(Rinland y Gómez, 2015; Rinland, 2015). Ante la falta de conocimiento sobre la utilización del 
residuo de cebolla como sustrato para la biometanización, se realizaron una serie de estudios 
para evaluar su aptitud para la DA que consistieron básicamente en dos partes. En primer lugar, 
se estudió la aptitud del residuo de cebolla para la DA y el comportamiento de las BSR y BNR 
durante la degradación. En segundo lugar, se realizaron experimentos para evaluar variables 
(inóculo y temperatura) con la finalidad de detectar las condiciones más adecuadas para la 
biodegradación anaeróbica del residuo de cebolla.  
 
 
Dinámica de las BSR y BNR en la biodegradación anae róbica del residuo de 
cebolla 
 
En biorreactores de 6 l se prepararon cuatro tratamientos por duplicado: 1) BC 50 % cebolla, 2) 
BCC 25 % cebolla y 25 % catáfilas externas, 3) BU 50 % cebolla y urea (10 % peso de cebolla) y 
4) BCV 50 % cama de vaca. El 50 % restante del volumen de los reactores se completó con agua. 
Se utilizó cebolla de descarte, la cual se cortó en cuartos antes ser incorporada. Se usó cama de 




a 20 °C durante todo el ensayo. Se hicieron muestreos mensuales durante seis meses, en los 
cuales se midió el pH y se cuantificaron las BSR y BNR. 
Los tratamientos BC y BCC mantuvieron un valor de pH 4 durante todo el ensayo, mientras que 
BU y BCV presentaron pH 7 a lo largo de la experiencia. Luego de seis meses de ensayo, se 
observó total licuefacción del residuo solo en BU. En los tratamientos restantes se produjo una 
degradación parcial de la cebolla. 
En todos los tratamientos el número de BNR fue siempre superior al de las BSR (Tabla 1). En 
BCV se observó la mayor diferencia entre estos grupos funcionales, el número de BNR superó en 
al menos 3 órdenes de magnitud a las BSR en todos los muestreos. Inicialmente, el número de 
BNR fue alto y luego los recuentos disminuyeron hasta valores encontrados en otros reactores 
anaeróbicos (Akunna et al., 1992). En el tratamiento BU, el desarrollo de las BSR fue 
estadísticamente diferente (p<0,001) al de los otros tratamientos ya que su número fue siempre 
superior (3 a 5 unidades Log10 NMP) al registrado en el resto de las mezclas. Además, estas 
bacterias estuvieron presentes en todos los muestreos en BU, mientras que en los restantes 
tratamientos no se las detectó a partir del tercer muestreo. Esto estaría indicando que el residuo 
de cebolla es más propicio para el desarrollo de las BSR que el estiércol. A pesar de esto, el 
número de BSR no fue mayor al encontrado en otros digestores anaeróbicos que funcionaban de 
manera estable (Chartrain y Zeikus, 1986; Li et al., 1996; Mizuno et al., 1998). Por lo tanto, a 
pesar del contenido de compuestos azufrados del residuo de cebolla, se podría asumir que la 




Tabla 1. Recuento de BSR y BNR en los distintos tratamientos, expresado en Log10 NMP. Los valores 




BC BCC BU BCV 
BSR BNR BSR BNR BSR BNR BSR BNR 
1 4,2 9,6 4 7 7,7 12,2 2,7 9,6 
2 2,5 3,9 1,9 7 5,3 8,4 3,1 9,3 
3 0 3,4 0 2,4 4,8 8,1 2,9 6,7 
4 0 3,1 0 2 5,7 9 0 6,2 
5 0 5,8 0 3,9 4,6 6,2 0 6,5 
6 0 4,5 0 3,1 3,7 6,4 0 6,6 
 
 
El tratamiento BU presentó características que lo diferenciaron de los otros dos tratamientos que 




mientras que en los otros tratamientos no se detectaron a partir de los tres meses. En segundo 
lugar, el residuo se degradó totalmente (licuefacción en seis meses) y finalmente, el pH se 
mantuvo en 7 a lo largo del ensayo. En función de la composición de los tratamientos se puede 




Estudio de variables para la optimización de la bio degradación anaeróbica de 
cebolla 
 
Con el fin de lograr optimizar la biodegradación anaeróbica de la cebolla se analizó la influencia de 
la temperatura y del aporte de inóculo, proveniente de los biorreactores del ensayo anterior, para 
incorporar comunidades microbianas degradadoras activas. 
En el siguiente ensayo se utilizaron minirreactores que consistían en un pote plástico de 1 kg con 
tapa a rosca. La cebolla fue cortada con chipeadora en trozos de aproximadamente 1 x 3 cm. Se 
seleccionaron como inóculo los efluentes de los tratamientos BC y BU del ensayo anterior. Se 
realizaron tres tratamientos: 1) MR-C 50 % cebolla y 50 % agua, 2) MR-I 50 % cebolla y 45 % 
agua 5 % inóculo BC y 3) MR-IU 50 % cebolla, urea (10 % peso de cebolla), 45 % agua y 5 % 
inóculo BU. Los potes se sellaron con papel film y se incubaron en estufa a 35 °C. 
A los 60 días del inicio del estudio, solo en el tratamiento MR-IU se observó la casi completa 
licuefacción de los residuos. Esto indicaría que las modificaciones realizadas en este ensayo, es 
decir, el aumento de la temperatura de incubación, el menor tamaño del sustrato y la 
incorporación de inóculo lograron que la degradación anaeróbica de la cebolla se acelere en 
aproximadamente 120 días con respecto al ensayo anterior. 
En el último ensayo, se prepararon dos tratamientos por sextuplicado en los minirreactores 
descriptos anteriormente: A 50 % cebolla, urea (10 % peso de cebolla), 45 % agua y 5 % inóculo 
MR-IU y B 50 % cebolla, urea (10 % peso de cebolla) y 50 % agua. Tres réplicas de cada 
tratamiento fueron incubadas a 18 °C y tres a 35 °C durante 60 días. De cada minirreactor se 
tomó una muestra inicial y final en las que se cuantificaron los sólidos totales (ST) y volátiles (SV) 
de acuerdo al método estándar (APHA 1992). El interés de evaluar la biodegradación en 
condiciones de bajas temperaturas se debe a la posibilidad de instalar biorreactores a campo, 
sometidos a las condiciones ambientales de la región.  
En la incubación a 35 °C, el tratamiento A fue el que presentó la mayor reducción de ST y SV (50 
y 22 % respectivamente), en contraposición con el tratamiento B que solo tuvo una reducción del 
10 % de ST y 3,5 % de SV. Esta degradación se produjo en un período de 60 días. En la 
incubación a 18 °C no hubo gran diferencia en la reducción de ST y SV entre los tratamientos, 




puede inferir que en condiciones mesofílicas, la incorporación de urea y el enriquecimiento del 
reactor con un inóculo aclimatizado al sustrato favorecen la degradación del residuo de cebolla. 
Finalizados todos los ensayos, se utilizaron cebadores específicos para la amplificación selectiva 
de los genes dsrAB que codifica para la subunidad α y β de la sulfito reductasa desasimilatoria 
(reducción de sulfato); narG que codifica para la enzima nitrato reductasa (reducción de nitrato); 
FTHFS que codifica para la enzima 10-formiltetrahidrofolato sintetasa (acetogénesis) y mcrA que 
codifica para la subunidad α de la metil-coenzima M reductasa (metanogénesis), para analizar las 
muestras tomadas de los tratamientos que fueron utilizados como inóculo y en el que se logró 
mayor degradación de la cebolla al final del tercer ensayo (tratamientos BC, BU, MR-IU y A 35 
°C). 
El fragmento del tamaño esperado para el gen dsrAB amplificó en todas las muestras excepto en 
BC. La amplificación del gen narG en los tratamientos con incorporación de urea, en 
contraposición a la no detección de este en el tratamiento sin urea (BC), estaría indicando que el 
agregado de una fuente nitrogenada estimula la actividad de las BNR y BSR. Se detectó la 
presencia del gen FTHFS en todos los tratamientos, por lo que se asume que la producción de 
acetato para la metanogénesis es factible en todos ellos. Por el contrario, no se detectó mediante 
PCR el fragmento del gen mcrA en ninguna de las muestras. Esto era previsible dado que no se 
incorporó en los reactores una fuente de AM. Por lo tanto, utilizando únicamente residuo de 
cebolla no sería factible la producción de biogás. 
 
 
Producción de biogás a partir del residuo de ceboll a 
 
Se evaluó el efecto de la DA del residuo de cebolla con barros activados en tres cargas sucesivas 
en biorreactores operados en batch, con un volumen de trabajo de 1,8 l. Se armaron dos 
tratamientos con ocho repeticiones: 1) V 35 % cebolla, urea (10 % peso de cebolla), 37 % agua, 
28 % barro activado vacuno y 2) P 35 % cebolla, urea (10 % peso de cebolla), 37 % agua, 28 % 
barro activado porcino. En la carga inicial se adicionaron barros activados como inóculo de AM, 
que fueron tomados de dos biorreactores rurales, el reactor BV estaba preparado a partir de 
estiércol vacuno y el reactor BP a partir de estiércol porcino. Cuatro repeticiones de cada 
tratamiento fueron incubadas al azar a 18 °C y las restantes a 35 °C. Los reactores se agitaron 
diariamente para mezclar su contenido y favorecer la liberación del gas. Una vez finalizado el 
proceso de digestión de la carga inicial, se realizó la segunda carga de los biorreactores. En 
primer lugar, se procedió a realizar el vaciado del volumen superior del reactor, dejándose un 28 
% como barro activado. Seguidamente se agregó cebolla, urea y agua en las mismas 
proporciones que en la carga inicial. Este mismo procedimiento se repitió para realizar la tercera 
carga. De cada biorreactor se tomó una muestra inicial y final en las que se midió el pH y se 




estimó el grado de digestión en cada biorreactor (Wan et al., 2013). Se midió el volumen de biogás 
producido mediante desplazamiento de una columna de agua y se comprobó si el gas era 
inflamable. Se contabilizó la descarga del reactor como inflamable si se producía una llama azul 
en el mechero de Bunsen. Para detectar la presencia de las AM se utilizó el par de cebadores 
MLf–MLr que amplifican el gen mcrA que codifica para la subunidad α de la metil-coenzima M 
reductasa, responsable del paso final de la síntesis de CH4 (Juottonen et al., 2006). Para el análisis 
de la comunidad de Eubacteria se realizó PCR-DGGE con los cebadores 984F-GC/1378R que 
amplifican un fragmento de la región V6-V8 del 16S ARNr (Heuer et al., 1997). 
 
 
Digestión anaeróbica a 35 °C 
 
En todas las cargas, el tratamiento V produjo mayor cantidad de biogás que P. Particularmente en 
la última carga, se observó una disminución significativa en el volumen producido en ambos 
tratamientos (Fig. 1). Todas las muestras amplificaron el fragmento del tamaño esperado (~470 
pb) para el gen mcrA, indicando la presencia de las AM en todos los reactores. Mediante el 
agregado de barro activado, generado tanto con estiércol de vaca como de cerdo, se logró la 
producción de gas inflamable en todas las cargas. Por lo tanto, la incorporación de este tipo de 






Figura 1. Volumen total de biogás producido en cada carga de los biorreactores a 35 °C. Los valores 




vacuno (V) y en verde con barro activado porcino (P). Los números entre paréntesis corresponden a los 
distintos ensayos: (1) carga inicial, (2) segunda carga, (3) tercera carga. 
 
En las tres cargas, el pH se mantuvo en el rango adecuado para la producción de CH4 (Tabla 2). 
Indicando que, a 35 °C, ambos barros activados tuvieron capacidad tampón frente al residuo de 
cebolla, el cual posee pH ácido. De este modo, el agregado de barro estaría logrando dos 
objetivos: incorporar AM y contrarrestar el pH ácido del residuo de cebolla. En la tercera carga, el 
tiempo de retención (HRT, determinado en función del cese de producción de biogás y del estado 
de degradación del residuo) disminuyó en 47 días con respecto a la duración de la carga inicial. 
En el caso del tratamiento V, el grado de digestión del residuo se mantuvo constante en todas las 
cargas a pesar de que la eficiencia en el volumen de biogás disminuyó.  
 
 
Tabla 2.  Resultados de la digestión anaeróbica de cebolla con barro activado vacuno (V) y con barro 
activado porcino (P) a 35 °C. Se muestran los valores medios de cuatro repeticiones. 
Tratamientos  Carga  
HRT 
(días)  
pH Grado de 
digestión (%)  inicial  final  
V 
1 77 7,8 8 48,1 
2 56 8 8 46,7 
3 30 7,5 7,1 49,1 
P 
1 77 7,5 8 50,4 
2 56 8 8 50,5 
3 30 8 6,8 38,6 
 
 
Esto estaría indicando que la degradación del residuo se acelera con las sucesivas cargas 
sugiriendo una adaptación y selección de los microorganismos responsables de la degradación de 
la cebolla. Por el contrario, se puede suponer que hay algún efecto negativo sobre la actividad de 
las AM o que su número no es lo suficientemente alto para consumir los ácidos que se estarían 
formando a una tasa más elevada, lo que en cualquiera de los casos disminuye la producción de 
biogás. En el tratamiento P, el efecto negativo estaría afectando, además de las AM, a la 
comunidad hidrolítica, ya que el porcentaje de degradación del residuo es menor que en las 
cargas precedentes. Las variaciones en la estructura de la comunidad microbiana de los 
digestores se determinó mediante DGGE de los fragmentos amplificados por PCR del gen 16S 
ADNr. En los perfiles de todos los muestreos de ambos tratamientos se observan dos poblaciones 
claramente polarizadas. Las poblaciones detectadas en el inóculo BV no permanecen en los 




inicial de la primera carga. Como consecuencia de la diferencia en el perfil, BV formó un grupo 
independiente, asemejándose al resto de las muestras solo en 52,5 %. Por el contrario, algunas 
de las bandas presentes en BP prevalecen en los reactores inoculados con este barro. Por lo 
tanto, la comunidad de Eubacteria que se establece en los biorreactores provendría del residuo de 
cebolla. Esto es concordante con lo observado en trabajos previos en los que se detectó que el 
residuo de cebolla posee bacterias nativas con la capacidad de degradar tanto sus catáfilas 
internas como externas (Rinland y Gómez 2015; Rinland, 2015). 
 
 
Digestión anaeróbica a 18 °C 
 
En todos los parámetros medidos, se observó mayor variabilidad entre las cargas de la digestión a 
18 °C que a 35 °C. Inicialmente, el volumen de biogás generado en el tratamiento V fue inferior a 
la producción a 35 °C, mientras que el volumen alcanzado en P no presentó diferencias entre las 
dos temperaturas (Fig. 2). No obstante, se detectó gas inflamable en los dos tratamientos. Por lo 
tanto, se verifica nuevamente que los barros aportan AM y, además, que estas son activas a 18 
°C. En ambos tratamientos, no solo disminuyó la producción de biogás a lo largo de las cargas, 
sino que no se detectó gas inflamable a partir de la segunda carga en V y de la tercera en P. Sin 
embargo, en todos los reactores se detectó el fragmento del gen mcrA, demostrando la presencia 
de las AM. Cabe recordar que debido al método de detección empleado, la ausencia de gas 
inflamable no implica necesariamente que no se produjera CH4, sino que probablemente la 
concentración de este compuesto en la mezcla de biogás no fue suficiente (< 45 %) para 
encender la llama. En ambos tratamientos, los valores de pH de las dos primeras cargas 
estuvieron dentro de los valores apropiados para la biometanización (Tabla 3). En la última carga, 
los biorreactores finalizaron con pH ácido, lo que indicaría que el proceso estaba en fase 
acidogénica. Al igual que lo observado a 35 °C, los efectos beneficiosos de los barros (capacidad 
tampón y producción de CH4) se diluyen con las cargas. Más aún, en la digestión a 18 °C estos 
efectos son menos perdurables en el tiempo. A pesar de que los dos tratamientos presentaron 
degradación del residuo, estos valores son inferiores a los logrados en la degradación mesofílica. 
No obstante, coinciden con los informados por Alvarez y Lidén (2009) para la DA de estiércol 
vacuno a 18°C.  
Los cambios en la estructura de la comunidad microbiana durante la digestión de cebolla con BV y 
BP fueron monitoreados utilizando la técnica de DGGE. Los perfiles de las comunidades de los 
reactores a 18 °C son más parecidos entre sí (80,2 %) que los de la digestión mesofílica. Al igual 
que lo que sucede a 35 °C, las bandas presentes en BV no se observan en los perfiles de los 
reactores. Así mismo, los perfiles de las comunidades de los reactores a 18 °C son diferentes a 
los de 35 °C, es decir, que a partir de las mismas mezclas de sustratos se establecieron distintas 




sugieren que la temperatura tiene un efecto más importante sobre la riqueza y diversidad de las 
poblaciones microbianas que el sustrato (Ziganshin et al., 2013). Los cambios en los patrones de 
las comunidades microbianas reflejan la inestabilidad del sistema dentro del biorreactor. Como era 
previsible, el comportamiento de los biorreactores es diferente a 18 que 35 °C. La DA es menos 




Figura 2. Volumen total de biogás producido en cada carga de los biorreactores a 18 °C. Los valores 
corresponden a la media de las repeticiones. En azul se representan las digestiones con barro activado 
vacuno (V) y en verde con barro activado porcino (P). Los números entre paréntesis corresponden a los 
distintos ensayos: (1) carga inicial, (2) segunda carga, (3) tercera carga. 
 
Tabla 3.  Resultados de la digestión anaeróbica de cebolla con barro activado vacuno (V) y 
con barro activado porcino (P) a 18 °C. Se muestran los valores medios de cuatro 
repeticiones. 
 
Tratamientos  Carga 
HRT 
(días) 
pH Grado de 
digestión (%) inicial  final  
V 
1 77 7,8 8 34,7 
2 56 7,3 8 41 
3 30 6,5 5 5,8 
P 
1 77 7,3 8 36,5 
2 56 7,5 8 49,6 





En conclusión, existe una disminución en la eficiencia de la biometanización con las sucesivas 
cargas en ambas temperaturas. A partir del residuo de cebolla no se forma un barro estabilizado 
que posea capacidad tampón y que permita el establecimiento de una comunidad metanogénica 
activa. Por lo tanto, es necesario incorporar en cada carga barro estabilizado junto con el residuo 
para degradar. Dada la dinámica de la generación del residuo de cebolla es necesario que la 
degradación se logre en un período no mayor a 30-60 días. Por lo tanto, instalar un biorreactor en 
la zona productora de cebolla del sur de la provincia de Buenos Aires demandaría un diseño de 
digestor en el que se prevea un sistema de calefaccionamiento para lograr una temperatura 
constante de 35 °C. 
 
 
Uso del digerido de la producción de biogás como bi ofertilizante 
 
El uso de digeridos como fertilizantes orgánicos permite reaprovechar el agua, nutrientes y la 
materia orgánica que los conforman y presenta ventajas en comparación con la aplicación de 
efluentes sin tratar, mejoran la estabilidad microbiana y la higiene, y reducen la emisión de gases 
de efecto invernadero. Al Seadi (2002) sostiene que la utilización como fertilizante es el único uso 
sustentable para los digeridos. Su aplicación genera numerosos efectos positivos, siendo una 
fuente de nutrientes para las plantas y contribuyendo al pool de C del suelo (Odlare et al., 2008 y 
Svensson et al., 2007) pudiendo reemplazar a los fertilizantes químicos (Odlare et al., 2011). Sin 
embargo, sus características, su biodegradabilidad y el efecto sobre el sistema suelo-planta no 
han sido profundamente estudiados.   
 
Caracterización del digerido 
 
La degradación anaeróbica de la materia orgánica para producción de biogás genera un volumen 
de efluentes aproximadamente igual al que ingresó en el proceso, pero con cambios marcados en 
sus características.  
Durante la degradación anaeróbica los microorganismos degradan la materia orgánica 
mayormente a CH4 y CO2. En consecuencia, el digerido está compuesto principalmente por un 
remanente de compuestos orgánicos lábiles no degradados durante la fermentación anaeróbica 
(Bernal Calderon et al., 2011), la fracción lignocelulósica de los restos orgánicos y la biomasa 
microbiana (Frioni, 2011). A su vez, durante la degradación anaeróbica el contenido de N, P, K, 
Mg y otros elementos esenciales no varía (Odlare et al., 2008), sino que son transformados de 




principalmente el nitrógeno que presenta entre el 50 y el 80 % como NH4
+ (Iocoli et al., 2015c, 
Makádi et al., 2012 y Kirchman et al., 1992). 
Al evaluar su uso como biofertilizante es muy importante comprender que la complejidad de la 
matriz orgánica de los efluentes hace que la caracterización química no sea suficiente para 
predecir el efecto que generan sobre el suelo y los cultivos (Iocoli et al., 2015a). La combinación 
con técnicas espectrométricas como UV-Visible y FTIR permiten caracterizar fácil y rápidamente 
desde un punto de vista funcional este tipo de efluentes (Iocoli et al., 2015b). 
Los digeridos pueden diferir en función del material original, del sistema de tratamiento anaeróbico 
y formas de proceso. Las diferencias pueden ser diversas; es fundamental el contenido de sólidos, 
macro y micronutrientes y posibles contaminantes. En nuestro grupo de trabajo se ha evaluado 
digeridos obtenidos a partir del tratamiento de purín de cerdo (estiércol, orina, restos de alimentos 
y agua de lavado), cama de pollo (aserrín, restos de alimentos, orina y estiércol), piso de feed lot 
(resto de alimentos, principalmente paja de cereal, y estiércol), efluente de tambo (estiércol, restos 
de alimentos, restos de leche y agua de lavado) y estos en codigestión con residuos de cebolla 
(catáfilas y bulbos fuera de estándar descartados en los galpones de empaque). 
El digerido de cama de pollo y de piso de feed lot presenta una fracción lignocelulosica de lenta 
degradación constituida por aserrín en el primer caso y paja de cereal en el segundo, mientras 
que en digerido de tambo y de purín de cerdo esta fracción es muy reducida. La codigestión con 
cebolla generó una disminución de la relación C/N (compuestos orgánicos más lábiles) y el 
incremento de la relación NH4
+/N como consecuencia de un mayor grado de degradación. Estas 
diferencias se marcaron más en el primer grupo debido al gran aporte de carbohidratos solubles a 
través de la cebolla. En todos los casos evaluados la digestión anaeróbica generó una 
disminución de la relación C/N y un incremento de la relación NH4
+/N. 
 
Efectos de corto plazo sobre la actividad biológica  del suelo 
 
En diferentes ensayos se evaluó la actividad biológica luego de aplicar digerido de cerdo y feed lot 
en dosis creciente, comparar este con el estiércol sin digerir y un control químico y finalmente 
comparar tres estiércoles distintos (purín de cerdo, piso de feed lot y cama de pollo) sin tratar, 
digeridos anaeróbicamente y en codigestión con cebolla. La actividad biológica se evaluó por el 
desprendimiento de CO2 capturado en una solución de hidróxido de sodio y titulación por retorno 
con HCl (Zibilske, 1994). 
En todos los casos, la aplicación de digeridos generó una rápida activación de la microbiota del 
suelo (desprendimiento de CO2 a las 6 h) como consecuencia de la degradación de compuestos 
orgánicos lábiles (Fig. 3). La aplicación de dosis crecientes produjo una respuesta lineal positiva. 
Luego de las 48 h la respiración de los digeridos disminuyó acercándose a la respiración basal 




Superada la actividad inicial, la dinámica de desprendimiento de CO2 en el suelo tratado con 
digeridos fue similar a los suelos tratados con fertilizantes químicos.  
Los efluentes crudos presentaron mayor actividad acumulada que el resto de los tratamientos, 
pudiendo indicar la presencia de períodos de inmovilización de nutrientes, principalmente 
nitrógeno, mientras que los digeridos presentaron valores cercanos al control (Fig. 3). 
Los digeridos generan una marcada activación de la microbiota presente sin modificar la emisión 
acumulada de CO2 respecto al control. 
 
 
Figura 3.  Desprendimiento de CO2 de los suelos tratados a las 6 h y el acumulado a las 644 h. 
 
Mineralización del C y N posaplicación al suelo 
 
Para evaluar la calidad del suelo debe incluirse, como mínimo, la respiración y la capacidad de 
mineralización de N, ya que representan dos funciones básicas del suelo (Gil Stores et al., 2005). 
La mineralización del N y la nitrificación reflejan la capacidad de los microorganismos del suelo 
para transformar el N orgánico a NH4
+ y este a NO3
- (Van Beelen et al., 1997). 
Para evaluar la mineralización de los digeridos y la dinámica del C y del N durante este proceso se 
realizó un ensayo bajo condiciones de laboratorio. El mismo consto de dos partes, una en la que 
se evaluó la dinámica de C a través del desprendimiento de CO2 con el procedimiento descripto 
anteriormente y otra donde se evaluó la dinámica del N a través del contenido de NO3
- y NH4
+ 
posaplicación. Los muestreos se realizaron a los 3, 7, 21, 35, 49, 70, 91 y 119 días posaplicación. 
En el primer caso el muestreo se realizó intercambiando los viales de NaOH y en el segundo fue 
destructivo tomando tres replicas por tratamiento para cada fecha de muestreo.  
Los tratamientos aplicados fueron: efluente de tambo, digerido de efluente de tambo, digerido de 























































Dinámica del C 
 
Entre las enmiendas utilizadas, los suelos tratados con digeridos anaeróbicos presentaron una 
dinámica similar entre sí mostrando la mayor tasa de desprendimiento de CO2 durante los 
primeros 3 días estabilizándose por debajo del control a partir de los 21 días. El barro de tambo, 
con un elevado contenido de carbono y la mayor parte del nitrógeno en forma orgánica, presentó 
la mayor emisión de CO2. El efluente de tambo presentó la mayor parte del nitrógeno en forma 
orgánica y una mayor relación C/N que los digeridos. Alcanzó la máxima actividad a los 3 días y 
manteniendo valores superiores a los digeridos hasta el día 49. En contraposición, los compost 
presentaron una dinámica similar al control alcanzando mayores diferencias durante los primeros 
7 días. Al evaluar el desprendimiento acumulado, los efluentes presentaron la mayor emisión 
diferenciándose del control y del resto de los tratamientos; los compost no se diferenciaron del 
control y los digeridos presentaron valores levemente menores.   
 
 
Dinámica del N 
 
Los digeridos presentaron una dinámica similar durante los primeros 70 días, donde comenzaron 
a diferenciarse. Estas diferencias probablemente se deban a las variaciones en el tipo de 
compuestos presentes en la fracción más estable de la materia orgánica. Los digeridos aportan 
gran cantidad de nitrógeno inorgánico al suelo, coincidiendo con lo observado por Alburquerque et 
al. (2012). Se observó un incremento inicial del contenido de nitrato en los suelos tratados con 
digeridos, y como estos presentan la mayor parte del nitrógeno como amonio y una cantidad muy 
reducida de nitrato, permitiría sugerir que la incorporación de los digeridos produce el inicio de un 
rápido proceso de nitrificación. Posteriormente se observan ciclos típicos de inmovilización y 
mineralización, pero siempre presentando valores superiores al control. 
El compost tuvo un comportamiento similar al control hasta el día 70, luego el control permaneció 
prácticamente constante, mientras que el compost continuó incrementando el contenido de N 
inorgánico hasta finalizar el ensayo mostrando claras diferencias con el control en los días 91 y 
119.  
El efluente y el barro de tambo presentaron dinámicas diferentes a los demás tratamientos. El 
efluente se ubica entre los digeridos y los compost, presentando siempre valores superiores al 
control. Mientras que el barro permanece por debajo del control durante todo el ensayo, lo cual 
indicaría que los microorganismos utilizaron nitrógeno del suelo para poder degradarlo. 
El mayor aporte de los digeridos corresponde al nitrógeno inorgánico aportado en el material y no 
a la posterior mineralización de la materia orgánica presente, mientras que en los compost se 




orgánica. Esta característica justificaría lo observado en otros estudios (Iocoli et al., 2015; Grigatti 
et al., 2011), donde la aplicación de digeridos genera una respuesta en los cultivos similar a la 
observada con fertilizantes químicos. 
 
 
Respuesta vegetal a la aplicación de digeridos 
 
La forma más natural de evaluar el efecto del uso de los digeridos como fertilizantes es evaluando 
su performance sobre el sistema suelo-planta, ya que la planta es el último integrante del proceso 
y permite determinar su desarrollo y rendimiento (Odlare et al., 2008).  
Para la evaluación del desarrollo vegetal se seleccionó el cultivo de lechuga dado que es un buen 
cultivo indicador por su rápido desarrollo y sensibilidad a sustancias tóxicas (Montemurro et al., 
2010; Rotondo et al., 2009; Aruani et al., 2008; Lopez Mosquera et al., 2003). 
Se realizaron varios ensayos con los materiales mencionados en el apartado “Efectos de corto 
plazo sobre la actividad biológica del suelo” evaluando la respuesta posaplicación al suelo sobre el 
desarrollo del cultivo de lechuga en invernáculo. 
Ningún tratamiento mostró síntomas de fitotoxicidad. La variable más sensible fue el peso fresco 
de la parte aérea y esta presentó una respuesta lineal al incremento de la dosis de digerido (R2= 
0,72). El digerido de cerdo no presentó diferencias con la fertilización química. El mayor 
rendimiento lo alcanzó el purín de cerdo sin tratar, coincidiendo con lo propuesto por Abubaker et 
al. (2012), quienes sostienen que la aplicación de purín de cerdo resulta en un marcado aumento 
de la capacidad de mineralización del N del suelo, que genera un mayor contenido de N disponible 
para las plantas durante el ciclo del cultivo y probablemente un aumento del pool de N para el 
cultivo siguiente. 
El área de cobertura foliar es un excelente indicador del peso fresco, por lo que es una importante 
herramienta para monitorear la dinámica de desarrollo del cultivo en forma no destructiva. Este 
permite inferir momentos de déficit de nutrientes que podrían estar asociados tanto a una 
mineralización retardada del residuo como a una inmovilización de nutrientes, principalmente 
nitrógeno, para su degradación. 
En todos los casos la aplicación de los efluentes de la codigestión con cebolla generó mayores 
rindes que los digeridos de estiércol y a excepción del purín de cerdo, estos presentaron mayores 
rindes que los estiércoles crudos. Los incrementos de rendimiento posiblemente se deban a la 
mayor proporción de nitrógeno inorgánico (NH4/N) y a la menor relación C/N que podría favorecer 
la mineralización. 
No se observaron diferencias significativas en el contenido de humedad, y en el número de hojas 
todos los tratamientos se diferenciaron del control, pero no entre sí. Las diferencias entre los 




permitiendo suponer que los tratamientos tienen un menor efecto sobre el desarrollo radicular y 
promocionan principalmente el desarrollo foliar. 
Los digeridos anaeróbicos presentan gran variabilidad en su composición y en consecuencia en 
su efecto sobre los cultivos. En todos los casos los efluentes de la codigestión con cebolla generó 
un incremento en el rendimiento respecto al resto de los digeridos. Además, y con excepción del 
purín de cerdo, los digeridos presentaron iguales o mayores rindes de lechuga que los estiércoles 
crudos. En todos los casos los tratamientos produjeron un mayor rendimiento en relacion con el 
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Inmovilización in situ de metales en suelos contaminados mediante 
fitoestabilización 
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Por una parte, la contaminación de suelos es un problema que se ha incrementado con el paso 
del tiempo. Por otra parte, la diversidad de sustancias que se presentan en ellos, aunado a la 
complejidad de la matriz del suelo, genera que los tratamientos convencionales de remediación 
resulten muy costosos y poco convenientes para aplicarse en terrenos muy extensos. Por ello, el 
uso de plantas y de microorganismos asociados a la rizosfera para remediar suelos contaminados 
ha surgido como una alternativa que atrae alto interés y es bastante más económica. Esta 
alternativa se conoce como fitorremediación, la cual comprende tecnologías que utilizan diversas 
especies vegetales para depurar y revegetar sitios contaminados (Robinson et al., 2009). Dentro 
del término fitorremediación se encuentran incluidas diversas técnicas y aplicaciones. Estas 
difieren en el proceso mediante el cual las plantas pueden remover o inmovilizar los metales. Por 
ejemplo, el proceso en el cual las plantas se utilizan para remover metales del suelo y 
almacenarlos en los tejidos aéreos se denomina fitoextracción. Similarmente, la técnica en la cual 
se utilizan plantas para remover contaminantes mediante la volatilización se denomina 
fitovolatilización (Moreno et al., 2005). En la fitoestabilización, los metales pesados y metaloides 
del suelo son inmovilizados, manteniéndose retenidos dentro de la zona no saturada mediante su 
acumulación en las raíces o precipitación dentro de la rizosfera, lo cual reduce su riesgo de 
dispersión hacia el entorno. La relación costo-beneficio de la fitoestabilización es favorable, pero 
requiere del uso simultáneo de especies vegetales y de acondicionadores de suelos adecuados al 
sitio y al objetivo general de rehabilitación del área, de forma que la estabilización sea 




Fitorremediación de suelos contaminados  
 
En la actualidad existen diferentes procesos biotecnológicos para depurar los suelos 




disminuir su toxicidad. La fitorremediación podría ser definida como el conjunto de métodos para 
degradar, asimilar, metabolizar o detoxificar contaminantes por medio de la utilización de plantas 
que tengan la capacidad fisiológica y bioquímica para absorber, retener, degradar y transformar 
los contaminantes a formas inocuas o menos tóxicas. Para ello, suelen emplearse diferentes 
especies, con probada capacidad para depurar suelos contaminados. Hasta ahora, se han 
identificado diversas especies vegetales con distintos grados de eficiencia en la acumulación o 
inmovilización de sustancias tóxicas, las cuales han tenido bastante éxito en la remoción de 
metales pesados y metaloides provenientes de las actividades mineras e industriales. La 
fitorremediación, además de reducir la toxicidad de los contaminantes del suelo, ofrece ventajas 
adicionales tales como incrementar la actividad microbiana, lo que aumenta la cantidad de 
carbono orgánico almacenado en el suelo. 
Las plantas presentan diversas estrategias para depurar o reducir la toxicidad de un suelo 
contaminado; de este modo se identifican cuatro procesos principales: fitoextracción, 
fitoestabilización, fitovolatilización y fitodegradación. Los principales mecanismos involucrados en 
cada uno de estos procesos y su aplicabilidad se resumen en el Cuadro 1 y se esquematizan en la 







Figura 1.  Principales mecanismos de fitorremediación de suelos. 
 
 
Principales limitaciones que presenta la fitorremed iación 
 
La fitorremediación constituye el método menos destructivo de remediación de suelos 
contaminados ya que utiliza los organismos naturales y preserva el estado natural del 
medioambiente (en comparación con el uso de procesos químicos y físico-químicos); sin embargo, 
presenta ciertas limitaciones en su aplicación, dadas por el sistema radicular y la tasa de 
crecimiento de las especies vegetales, la concentración del contaminante y los posibles impactos 
de la vegetación contaminada.  
 
Sistema radicular: una de las limitaciones en la aplicabilidad de la fitorremediación es el contacto 
efectivo de los contaminantes con las raíces. Por ello, esta tecnología se limita a la profundidad 
alcanzada por las raíces de las especies seleccionadas. El contacto entre las raíces y el suelo 
contaminado se puede favorecer o mejorar mediante el uso de maquinaria agrícola convencional y 





Tasa de crecimiento: la fitorremediación también se encuentra limitada por la tasa de crecimiento 
de las plantas. Normalmente para fitorremediar un sitio se requiere un período considerablemente 
mayor (meses o años) en comparación con lo requerido con las tecnologías convencionales. Por 
lo tanto, para aquellos sitios que presentan riesgos importantes de toxicidad sobre la salud 
humana y los ecosistemas, la fitorremediación podría no ser la técnica de remediación más 
adecuada. 
 
Concentración del contaminante: los sitios que presentan un nivel de contaminación bajo a 
moderado comprendido dentro de la zona radicular son los mejores candidatos para aplicar un 
proceso de fitorremediación. Las concentraciones muy altas de contaminantes pueden inhibir el 
crecimiento de las plantas y por lo tanto, pueden limitar la aplicación de esta tecnología en ciertos 
sitios. En estos casos se puede aplicar un enfoque escalonado de remediación, en el cual, los 
sitios con alta concentración de contaminantes se pueden manejar con técnicas ex situ, que son 
más costosas, pero reducen rápidamente el riesgo agudo; mientras que en las zonas más 
extensas que presentan menores concentraciones de contaminantes, se puede utilizar la 
fitorremediación in situ, durante un período más largo. 
 
Impactos de la vegetación contaminada: cuando la vegetación interactúa con los contaminantes 
del suelo, puede ocurrir una exposición ecológica de estos, por lo cual el destino de los metales 
acumulados en la biomasa es de gran importancia. Pese a que algunas formas de 
fitorremediación implican la acumulación de metales y requieren el posterior manejo y disposición 
del material vegetal enriquecido con metales, la mayoría de las plantas no acumulan cantidades 
significativas de contaminantes en las estructuras aéreas, por lo cual no requieren de un 
tratamiento posterior. En contraste, existen las plantas hiperacumuladoras que son capaces de 
crecer en suelos con altas concentraciones de metales, las cuales resultan tóxicas incluso para 
especies cercanamente emparentadas a dichas plantas. Estas plantas extraen el metal del suelo a 
través de sus raíces y lo concentran hasta niveles extremadamente altos en sus tejidos, por lo 
cual son investigadas como agentes para la fitoextracción. Estas especies requieren ser 
cosechadas y posteriormente recicladas o dispuestas en un lugar seguro para evitar el traspaso 











Cuadro 1.  Resumen de los mecanismos de fitorremediación. 




Hiperacumulación en la parte aérea de la 
planta. 
Orgánicos e inorgánicos 
Fitoestabilización Complejación, absorción, adsorción y 
precipitación en la zona radicular. 
 




Volatilización a través de las hojas.  Orgánicos e inorgánicos, de 
bajo peso molecular 
Fitodegradación Uso de plantas y microorganismos 





Características generales de la fitoestabilización  
 
La fitoestabilización es una de las tecnologías agrupadas bajo el concepto de fitorremediación. En 
términos generales, se define como el uso simultáneo de plantas y de acondicionadores de suelos 
para estabilizar in situ los contaminantes inorgánicos (metales y metaloides) presentes en el suelo 
contaminado al dejarlos en formas inocuas para los seres vivos (no biodisponibles). En la 
fitoestabilización se utilizan plantas tolerantes a los metales (metalófitas) para reducir la movilidad 
de estos, disminuyendo así el riesgo de dispersión de partículas contaminadas con metales y 
metaloides mediante erosión eólica, escorrentía o lixiviación hacia las napas subterráneas. 
Durante la fitoestabilización los metales son precipitados químicamente o son secuestrados 
mediante mecanismos de complejación y adsorción. La disponibilidad de metales en el suelo se 
minimiza y la lixiviación de metales en las aguas subterráneas se reduce. Los metales que 
permanecen en la solución del suelo son inmovilizados mediante reacciones químicas en la 
superficie de las raíces de las plantas.  
 
De esta forma, los principales objetivos de un programa de fitoestabilización son: 
 
• Inmovilizar o reducir la biodisponibilidad de los metales presentes (estabilización química). Los 
metales son complejados, precipitados, absorbidos y adsorbidos por las raíces de las plantas, 
los microorganismos asociados a las raíces de las plantas (rizosfera) y por las sustancias 
presentes en los acondicionadores de suelo, donde son acumulados o retenidos en formas 




• Prevenir la dispersión eólica e hídrica del material contaminado hacia las zonas aledañas al 
disminuir eficientemente el potencial de erosión de las partículas de suelo contaminado 
(estabilización física). 
• Asegurar la autosustentabilidad del sistema vegetal, al restituir la actividad microbiana 
encargada del ciclado de los nutrientes (estabilización biológica) y al mitigar los factores físicos 
(ej., compactación y mal drenaje) y nutricionales (ej., ausencia de nutrientes esenciales) 
limitantes de los suelos contaminados. Esto permite asegurar el adecuado establecimiento y 
crecimiento de las plantas introducidas, tanto en el corto como en el largo plazo. 
 
 
Importancia de la biodisponibilidad en la fitoestab ilización 
 
La biodisponibilidad de los contaminantes en el suelo se define como la fracción total de metales 
que se encuentran en el espacio intersticial de los poros de agua (solución del suelo) y las 
partículas del suelo que se encuentran disponibles para el organismo receptor. Una definición 
genérica de biodisponibilidad es el potencial de los organismos vivos para absorber metales 
mediante ingestión o a partir del medio abiótico, pudiendo llegar a formar parte del metabolismo 
del organismo (NRC, 2003). De forma más específica, se refiere a la fracción disponible 
biológicamente que puede ser absorbido por un organismo y que puede reaccionar con su sistema 
metabólico. La biodisponibilidad requiere que los metales entren en contacto con el organismo 
(accesibilidad física) y que se encuentren en una forma particular (accesibilidad química) para que 
puedan entrar al organismo (Miller y Miller, 2007).  
Las tecnologías de inmovilización, tales como la fitoestabilización, reducen la biodisponibilidad de 
los metales mediante la incorporación de acondicionadores de suelos adecuados. Diversos 
estudios han reportado la efectividad de diferentes acondicionadores orgánicos e inorgánicos de 
suelos para reducir la biodisponibilidad de metales en suelos (Sun et al., 2016; Beesley et al., 
2014; Santibáñez et al., 2008). 
Los procesos más importantes involucrados para reducir la movilidad y la biodisponibilidad de los 
metales son: 
 
 Absorción y secuestro de contaminantes en el sistema radicular.  
 Modificación de los factores del suelo que influyen en la especiación e inmovilización de 
los metales, tales como pH, materia orgánica y potencial redox. 
 Exudados radiculares que regulan la precipitación e inmovilización de los metales. 
 Establecimiento de una cobertura vegetal que reduzca el contacto físico del suelo 
contaminado con animales y seres humanos. 
 Estabilización mecánica del sitio para reducir la erosión eólica e hídrica. 




Conceptos involucrados en la fitoestabilización 
 
Para llevar a cabo un proyecto de fitoestabilización es fundamental conocer el funcionamiento del 
ecosistema, sus componentes e interacción entre ellos, las respuestas a las tensiones generadas 
por los diferentes factores de estrés y las limitaciones generadas por los diferentes factores 
limitantes. Otros aspectos claves que deben ser considerados para ejecutar este tipo de proyectos 
son: el funcionamiento de las especies nativas, su forma de propagación, su tasa de crecimiento, 
mecanismos que regulan sus tamaños poblacionales, tipos de asociaciones entre especies, así 
como los requerimientos de nutrientes y de agua. En general, las especies vegetales nativas son 
escasamente propagadas en los viveros comerciales, por lo que se debe considerar la 
implementación de viveros para suplir las necesidades específicas de los proyectos. 
Los ecosistemas, funcionalmente, están compuestos de organismos productores (plantas), 
consumidores (fauna) y descomponedores (fauna, hongos, bacterias). A través de dichos 
organismos fluye y se almacena la energía, y también, circula, se transforma y se almacena la 
materia. Estos componentes clave del ecosistema almacenan la energía y la materia y sus 
principales funciones se describen en el Cuadro 2.  
Diversos esquemas legislativos establecen que un suelo debe ser remediado cuando la 
concentración total de uno o más contaminantes excede un valor crítico (ej., metales pesados y 
metaloides). Tal esquema regulatorio no es aplicable a la fitoestabilización, debido a que en un 
programa ideal de fitoestabilización, la concentración total de metales pesados y metaloides 
permanece sin cambiar.   
En la actualidad, diversas regulaciones internacionales están empezando a reconocer la influencia 
de la solubilidad y movilidad de los metales sobre el riesgo ambiental. En consecuencia, al evaluar 
la calidad del suelo existe una creciente adopción de un enfoque basado en el riesgo. Tales 
sistemas de evaluación del riesgo se basan en el efecto del contaminante más que en su 
concentración total en el suelo (Naidu et al., 2008).  
Las plantas superiores inmovilizan los metales pesados y metaloides en suelos contaminados 
para lo cual generan cambios en la rizosfera. La rizosfera corresponde a aquella zona del suelo 
que es influenciada por las raíces, en la cual los exudados radicales afectan a procesos del suelo 
y a microorganismos que se encuentran en él. 
Funcionalmente, la rizosfera es un microambiente altamente dinámico que se caracteriza por 
ciclos de retroalimentación de interacciones entre los procesos de las raíces, las características 
del suelo y la dinámica de las poblaciones microbianas asociadas (Adriano et al., 2004). Las 
reacciones químicas y biológicas que ocurren en la rizosfera juegan un rol importante en la 
biodisponibilidad de los metales pesados y metaloides en el suelo. Las características del suelo 
tales como el pH y potencial redox, estado nutricional, presencia de contaminantes y las 
propiedades físicas influyen sobre el crecimiento de la vegetación y la dinámica de la población 




las características propias de la rizosfera. Las raíces de las plantas modifican las condiciones 
físicas, químicas y biológicas del suelo en la rizosfera, la cual, en comparación con el resto del 
suelo, se encuentra enriquecida de sustancias orgánicas de origen vegetal y microbiano, 
incluyendo ácidos orgánicos, azúcares, aminoácidos, lípidos, cumarinas, flavonoides, proteínas, 
enzimas, carbohidratos e hidrocarburos aromáticos y alifáticos (Hinsinger et al., 2005). 
Los ácidos orgánicos en la rizosfera afectan la dinámica de los metales y metaloides en el suelo 
mediante su efecto de acidificación, quelación, complejación, precipitación, reacciones redox, 


































Cuadro 2. Funciones de los componentes clave del ecosistema. 





fijación de CO₂, 




de CO2, consumo de 
oxígeno. 
Soporte estructural para 





Estabiliza los suelos, 
reduce las amenazas 
de la erosión y los 
deslizamientos que 
podrían resultar en a la 
contaminación y en la 
sedimentación de los 
cuerpos de agua. 
Regulación del ciclo de 
elementos, tales como 
C, N2, P, K, O2, Na, Fe, 
entre otros. 
Almacenamiento de 
macro y micronutrientes. 




disminuye la fuerza del 
viento, regula la 
temperatura, la entrada 
de luz al suelo y la 
humedad. 
Transformación de la 
materia orgánica e 
inorgánica. 
Medio para 
descomposición de la 
materia orgánica. 
Intercambio de 





regula la velocidad de 
caída del agua al suelo, 
regula el proceso de 
infiltración, entre otras. 
Dispersión de semillas y 
polinización. 
Contribuye en la 





tóxicos.   
Hábitat de las especies 
de fauna: invertebrados, 
anfibios, réptiles, aves, 
mamíferos. 
Depredación. Sirve como sitio de 
almacenamiento de la 
materia orgánica y 
secuestro de carbono. 
Descomposición 
de la materia 
orgánica y ciclaje 
de nutrientes. 
Regulación del ciclo de 
diferentes elementos: C, 
P, K, N2 y O2, entre 
otros. 
Facilitan la 









las raíces de las 
plantas. 
 
Se han encontrado diversas plantas que exudan compuestos capaces de inmovilizar los metales 




ejemplo, el Pb se precipita como fosfato, quedando en una forma insoluble y por lo tanto no 
biodisponible en el suelo (Hafsteinsdóttir et al., 2015; Su et al., 2015) y el Cd forma complejos con 
sulfuros (Gong et al., 2015; Johnson et al., 2016). 
Por su parte, las plantas reducen la movilidad y el transporte de los contaminantes en el suelo 
mediante absorción o inmovilización en las raíces.  
Adicionalmente, el proceso de fitoestabilización se puede mejorar mediante el uso complementario 
de acondicionadores de suelos que son eficaces para inmovilizar los metales y metaloides. El 
Cuadro 3 muestra un resumen de diversas referencias seleccionadas sobre diversos procesos de 





Cuadro 3.  Referencias seleccionadas de procesos de fitoestabilización asistidos. 







Suelo de mina  Sorghum sudanense Inoculación con 
bacterias endófitas  
Li et al., 2016 
Cu, Al, Fe, Zn, 
Cd, Pb 
















(purines de cerdo y 
carbonato de calcio) 
Parra et al., 2016 






Lee et al., 2014 








Cu, Zn, Mo, Cd Relaveminero Lolium perenne Incorporación de 
biosólidos 








bacterias resistentes a 
Ni 
(Bacillusmegaterium) 
Rajkumar et al., 
2013 
Zn, Cd, Pb Suelo cercano a 
una fundición de 
Pb-Zn 
Miscanthus sinensis x 
giganteus 
Incorporación de lodo 
rojo (residuo de 
bauxita) 










Debido a que el establecimiento de la vegetación es fundamental para la fitoestabilización, las 
propiedades físicas, químicas y biológicas de los suelos, que controlan el crecimiento de plantas y 




A menudo, los sitios contaminados no presentan condiciones adecuadas para el crecimiento de 
las plantas debido a la toxicidad por metales, escasez de nutrientes y actividad microbiana y 
propiedades físicas no adecuadas. Por esta razón, la fitoestabilización utiliza diversos 
acondicionadores de suelos para estimular el crecimiento de las plantas. Algunos de los 
acondicionadores comunes que se utilizan para mejorar las condiciones del suelo son los residuos 
agroindustriales y silvoagropecuarios. Algunos de estos acondicionadores se utilizan para mejorar 
las propiedades del suelo y a la vez mejorar la eficiencia de la fitoestabilización modificando la 
solubilidad y biodisponibilidad de los contaminantes. Los principales factores del suelo que 
influyen en la inmovilización y biodisponibilidad de los contaminantes incluyen el pH del suelo, la 
materia orgánica del suelo, la capacidad de intercambio catiónico y aniónico, la textura (contenido 
de arcilla) y el tipo de suelo. 
El pH del suelo es uno de los parámetros clave que influyen en la adsorción de contaminantes 
inorgánicos y orgánicos ionizables, debido a que controla prácticamente todos los procesos 
biogeoquímicos en los suelos. Estos procesos incluyen solubilidad, precipitación, especiación y 
adsorción, así como la actividad microbiana. La mayoría de los metales y metaloides del suelo se 
enlazan fuertemente a la materia orgánica en los suelos, lo que reduce su biodisponibilidad. Los 
grupos funcionales de ácidos orgánicos típicamente presentes en la materia orgánica tienen una 
alta afinidad para atraer cationes metálicos (Zaccone et al., 2009). La materia orgánica también 
juega un papel fundamental en la reducción de los metales tales como Cr6
+, disminuyendo así su 
toxicidad y biodisponibilidad. 
Los suelos con alto contenido de arcillas presentan una alta afinidad para adsorber cationes de 
metales y metaloides debido a la alta capacidad de intercambio catiónico, haciendo que los 
contaminantes estén menos biodisponibles en relación con los suelos arenosos. Los metales y 
metaloides también pueden formar complejos y precipitados con los constituyentes inorgánicos del 
suelo, tales como carbonatos y fosfatos minerales bajo ciertas condiciones del suelo (Bolan et al., 
2003a). 
 
Especies vegetales  
 
Las plantas son fundamentales para la fitoestabilización debido a que las características de las 
plantas regulan tanto la transformación de los metales y metaloides y el enlace a las partículas del 
suelo. La vegetación actúa como un sumidero de contaminantes mediante absorción o asimilación 
de estos, reduciendo la cantidad de contaminantes disponibles para transporte hacia las aguas 
subterráneas. La cobertura vegetal también juega un rol fundamental en la estabilización 
reduciendo el flujo de agua a través del perfil del suelo y la estabilización mecánica del suelo 
mediante el crecimiento de las raíces. Esto reduce significativamente la dispersión de 




El potencial de erosión del suelo se incrementa significativamente cuando este se encuentra 
desprovisto o presenta una escasa cobertura vegetal. La cobertura vegetal protege al suelo de la 
erosión eólica e hídrica, reduce la escorrentía y por lo tanto favorece la infiltración.  
Los principales efectos de la vegetación sobre la erosión hídrica y eólica incluyen la intercepción 
del impacto directo de las gotas de lluvia y del viento; la disminución de la velocidad de 
escorrentía del agua sobre el suelo; la mejora de la estructura, agregación y porosidad del suelo 
inducida por las raíces; y la mejora de la actividad biológica del suelo y su influencia benéfica 
sobre las propiedades físicas de este. 
 
Las especies vegetales adecuadas para ser usadas en la tecnología de fitoestabilización deben 
ser seleccionadas de acuerdo a los siguientes criterios básicos: 
• Las restricciones químicas sitio-específicas de los suelos contaminados. Es particularmente 
importante la capacidad de tolerancia de las plantas seleccionadas a los altos contenidos de 
metales presentes en el suelo. 
• Las restricciones climáticas del lugar de emplazamiento del suelo contaminado. La elección 
inadecuada de las especies vegetales a las restricciones climáticas del lugar podría determinar 
costos mucho mayores debido a los altos requerimientos de mantención tanto en el corto como 
en el largo plazo (ej. riego). Por ello, se favorecen las especies nativas y endémicas disponibles 
localmente por sobre las exóticas. 
• El uso posterior o alternativa de rehabilitación elegida entre las posibles para el sitio. Por 
ejemplo, la recuperación de una formación vegetal similar a la natural presente en el área 
(rehabilitación ecológica), la creación de un parque de esparcimiento o la plantación de un 
bosque de explotación, entre otras. 
 
Las especies vegetales se deben seleccionar en función de sus características fenotípicas y 
genotípicas, que deben cumplir con los requisitos de la fitoestabilización. La densidad, morfología 
y profundidad de penetración en el suelo de las raíces son críticas para la aplicación potencial de 
esta tecnología. Por ello, la mejora de la biomasa y morfología radicular es deseable en cualquier 
programa de fitoestabilización. Las plantas con raíces densas y profundas que pueden explorar 
mayores volúmenes de suelos contaminados tienen un área superficial mucho mayor, facilitando 
así la estabilización de los contaminantes en el suelo. Las estrategias para aumentar la biomasa 
radicular y para mejorar las asociaciones raíz/rizosfera, incluyendo el uso de micorrizas, ha sido 
evaluado por diversos autores (Cunningham et al., 1997; Entry et al., 1996; Morgan et al., 2005). 
En este sentido, la ingeniería genética puede proporcionar herramientas útiles para modificar la 
morfología de las raíces y para identificar y clonar enzimas relevantes que controlan los genes 
para obtener plantas con raíces más profundas. Las plantas adecuadas para la fitoestabilización, 
además de desarrollar un sistema radicular extenso, deben mantener una restringida 




Además, tienen que adaptarse a las diversas condiciones locales, establecerse fácilmente y 
requerir poco dinero y esfuerzo para su mantención. Por una parte, deben ser capaces de 
sobrevivir y reproducirse en el suelo contaminado (metalófitas). Por otra parte, es importante 
identificar plantas que sean capaces de excluir selectivamente los metales y metaloides 
(excluyentes). Las plantas metalófitas excluyentes no solo son capaces de sobrevivir en suelos 
altamente contaminados, sino también absorben bajos niveles de metales y metaloides, incluso en 
presencia de altas concentraciones de estos en los suelos. 
En particular, las especies de malezas a menudo poseen propiedades resistentes al estrés en 
comparación con los cultivos tradicionales y pueden desarrollarse bajo condiciones hídricas y 
nutricionales adversas.  
La tolerancia a metales y metaloides en las plantas puede definirse como el resultado de un 
proceso evolutivo que confiere a distintas especies de plantas la capacidad de crecer y 
desarrollarse en ambientes con concentraciones elevadas de elementos potencialmente tóxicos. 
Los cambios evolutivos que han dado origen a la tolerancia se deben al desarrollo de una serie de 
mecanismos eficientes y específicos (procesos adaptativos) que permiten mantener la absorción 
de elementos esenciales dentro de intervalos fisiológicos permisibles, además de proporcionar la 
capacidad de inactivar metabólicamente los elementos potencialmente tóxicos cuando 
representan un riesgo para la integridad celular (González–Mendoza y Zapata–Pérez, 2008). 
La presencia de tolerancia ha permitido que las plantas desarrollen tres estrategias básicas para 
establecerse en suelos con niveles tóxicos de metales: (1) exclusión: esta estrategia consiste en 
una limitada acumulación de metales en las partes aéreas de las plantas e involucra una 
acumulación preferente en el sistema radical; (2) indicadoras: esta estrategia se caracteriza 
porque las plantas acumulan metales en sus tejidos que generalmente reflejan los niveles de 
metales presentes en el suelo; y (3) hiperacumulación: esta estrategia se caracteriza por la 
capacidad de la planta de bioacumular altas concentraciones de metales en sus tejidos, 
principalmente en las partes aéreas (Baker y Walker, 1990; Vogel–Mikus et al., 2006).  
Los posibles mecanismos de tolerancia a metales se dividen principalmente en: (1) mecanismos 
externos de tolerancia dados por funciones de hongos micorrizógenos; y (2) mecanismos internos 
de tolerancia: (a) enlace a la pared celular y exudados radicales, (b) quelación de los metales por 
diversos ligandos en el citosol (fitoquelatinas, metalotioneinas y aminoácidos), (c) presencia de 
proteínas de estrés térmico, y (d) acumulación en la vacuola. 
 
Mecanismos externos de tolerancia a metales 
 
En las plantas el proceso de adsorción de metales puede estar influido por la presencia de 
microorganismos que están íntimamente asociados con la raíz. Dentro de estos microorganismos, 
los hongos micorrícicos constituyen uno de los componentes más importantes de la rizosfera, ya 




se encuentran ampliamente distribuidos: las micorrizas arbusculares y las ectomicorrizas. Los 
hongos micorrícicos arbusculares (HMA) colonizan alrededor del 80 % de las plantas terrestres y 
se relacionan principalmente con la provisión de fósforo (Smith y Read, 1997). Si bien tienen una 
distribución muy amplia, las micorrizas arbusculares son características de suelos donde el fósforo 
es el principal nutriente limitante del crecimiento de las plantas. Las ectomicorrizas, en cambio, se 
relacionan principalmente con la adquisición de nitrógeno a partir de residuos orgánicos y 
colonizan solo alrededor del 3 % de las especies de plantas. En el caso de HMA los mecanismos 
que se pueden presentar son: (1) inmovilización extracelular de los metales y metaloides por la 
ácidos orgánicos; (2) precipitación intracelular del metal, lo cual reduce la transferencia de iones 
desde las raíces a la parte aérea; y (3) adsorción de los cationes metálicos en la pared celular de 
diferentes estructuras del hongo (Tullio et al., 2003; González–Chávez et al., 2004). En el caso de 
los HEM, los principales mecanismos son: (1) retención del metal en el apoplasto, evitando su 
entrada a la raíz; (2) reducción de la movilidad de los metales y metaloides en el apoplasto como 
resultado de la hidrofobicidad del hongo; (3) secreción de sustancias quelantes producidas por el 
HEM (ej. ácidos orgánicos); y (4) retención de los metales y metaloides en el micelio externo del 
hongo (Jentschke y Godbold, 2000; Adriaensen et al., 2004). 
 
Mecanismos internos de tolerancia a metales 
 
Por una parte, los exudados radicales están formados principalmente por ácidos orgánicos de bajo 
peso molecular, cuya importancia en la tolerancia a metales en el sistema radical se debe a que 
estos pueden influir en la solubilidad de metales de manera directa mediante acidificación, 
quelación, precipitación y procesos de óxido-reducción en la rizosfera. Por otra parte, de forma 
indirecta pueden influir en la solubilidad de metales a través de efectos en la actividad microbiana, 
en las propiedades físicas de la rizosfera y en la dinámica de crecimiento de la raíz.  
La producción de ácidos orgánicos en las plantas posiblemente se genera cuando el metal entra 
en contacto con el ápice de la raíz, activando el flujo de ácidos orgánicos, lo cual permite su 
ingreso a la célula por diferentes rutas (Ryan y Dehlaize, 2001). Independientemente de los pasos 
que siga el metal, se produce una inducción del metabolismo de ácidos orgánicos y se lleva a 
cabo la protonización de los compuestos orgánicos, los cuales son enviados al citosol en donde 
forman complejos con los cationes metálicos. Además, el pH citosólico se mantiene estable 
mediante la función coordinada de los transportadores de ácidos orgánicos y los canales de 
potasio (Ryan y Dehlaize, 2001). Otro mecanismo interno de tolerancia a metales viene dado por 
los componentes de la pared celular. El arreglo estructural de la celulosa y la lignina, que son los 
principales componentes de la pared celular de las plantas, les permite formar enlaces covalentes 
a través de sus átomos de oxígeno con los metales, secuestrándolos en el apoplasto (Carrier et 





Modificación de la rizosfera 
 
Los cambios en las propiedades bioquímicas del suelo inducidos en la rizofera regulan la 
transformación, movilidad y biodisponibilidad de los metales y metaloides, por lo tanto afectan la 
fitoestabilización de los sitios contaminados. Las principales propiedades bioquímicas inducidas 
por la actividad de la rizosfera que influyen sobre la dinámica de los metales y metaloides en el 
suelo son la acidificación, liberación de ácidos orgánicos e incremento de la actividad microbiana 
(Santibáñez y Ginocchio, 2010).  
Por una parte, uno de los principales factores que influyen sobre los flujos de OH-/H+ que afectan 
el pH en la rizosfera se encuentran relacionados con la absorción diferenciada de cationes y 
aniones por parte de las raíces (Tang y Rengel, 2003). Por ejemplo, las plantas que absorben 
NH4
+ compensarán el exceso de cargas positivas mediante la liberación de cantidades 
equivalentes de H+, consecuentemente disminuyendo el pH en la rizosfera. Adicionalmente, las 
transformaciones de nitrógeno en el suelo se han sugerido como las principales causas de la 
acidificación del suelo (Bolan y Hedley, 2003).  
Por otra parte, en la rizosfera la acidificación afectará a la solubilidad y a la especiación de los 
metales y metaloides de diversas maneras, incluyendo: (a) la modificación de la carga superficial 
en suelos con carga variable; (b) la alteración de la especiación de los metales y metaloides; y (c) 
influencia sobre las reacciones redox de los metales y metaloides. 
La adsorción de metales disminuye casi invariablemente con el aumento de la acidez del suelo 
(Yang et al., 2006). Se han propuesto 3 posibles razones para explicar este fenómeno: (1) en los 
suelos de carga variable, una disminución en el pH provoca una disminución en la carga negativa 
superficial, resultando en una menor adsorción de cationes; (2) una disminución en el pH del suelo 
es probable que disminuya la cantidad de especies de hidróxidos metálicos (MOHn+) que se 
adsorben preferentemente sobre el catión del metal; y (3) la acidificación provoca la disolución de 
los compuestos asociados a los metales y metaloides, lo que resulta en un aumento de su 
concentración en la solución del suelo. 
Además, en la rizosfera, las raíces de las plantas liberan compuestos de carbono y nutrientes. 
Estos compuestos, que en su mayoría consisten en carbohidratos, ácidos carboxílicos y 
aminoácidos, son los responsables de favorecer el crecimiento microbiano (Aira et al., 2010). El 
papel de los distintos compuestos de los exudados radiculares ha sido estudiado por su potencial 
impacto en la biogeoquímica de los metales y metaloides mediante reacciones de complejación y 
redox. 
En la rizosfera, algunos microorganismos procariontes (bacterias, arqueas) y ciertos 
microorganismos eucariontes (algas, hongos) excretan sustancias poliméricas extracelulares, 
tales como polisacáridos, glicoproteína, lipopolisacárido, péptidos solubles, entre otros. Estas 
sustancias poseen una cantidad importante de grupos funcionales de aniones que pueden 






Las reacciones que sufren los contaminantes afectan su biodisponibilidad y movilidad, por lo tanto, 
influyen en la fitoestabilización. Los metales introducidos a los suelos están sujetos a diversas 
reacciones que incluyen adsorción, complejación, precipitación y reducción, que controlan su 
lixiviación, las pérdidas por escorrentía y su biodisponibilidad. Las interacciones químicas que 
contribuyen a la retención de los metales por los coloides del suelo incluyen la sorción y la 
formación de complejos con ligandos inorgánicos y orgánicos. Los iones cargados son atraídos a 
las superficies cargadas del suelo mediante enlaces covalentes electrostáticos y más fuertes que 
pueden ser específicos o no específicos en naturaleza (Bolan et al., 1999). 
En la adsorción no específica, los balances de carga de los iones sobre la superficie del suelo son 
por atracción electrostática, en tanto que en la adsorción específica se forman enlaces químicos 
entre los iones y la superficie del suelo (Spark, 1986). La mayoría de los cationes metálicos están 
fuertemente retenidos como complejos con las superficies cargadas mediante la formación de 
enlaces covalentes. Los metales pueden reaccionar con la materia orgánica del suelo por 
intercambio iónico, complejación y precipitación. Los metales son conocidos por formar complejos 
orgánicos los que afectan a su sorción en las partículas del suelo (Adriano, 2001). Por ejemplo, 
Bolan et al. (2003b) demostraron que la adición de estiércol aumentó la complejación de Cu en los 
suelos. Por una parte, observaron que la adsorción de Cu2
+, medida como el cambio en la 
concentración total de Cu en la solución del suelo, no se vio afectada por la adición de biosólidos. 
Por otra parte, la complejación de Cu, medida como el cambio en la concentración de Cu2
+ libre, 
aumentó con el incremento en el nivel de biosólidos. Sin embargo, el grado de formación de 
complejos órgano-metálicos varía con diversos factores incluyendo temperatura, factores estéricos 
y concentración. Todas estas interacciones son controladas por el pH y la fuerza iónica de la 
solución, la naturaleza de las especies de metales, el catión dominante y la presencia de ligandos 
inorgánicos y orgánicos en la solución del suelo. Cuando se presentan valores de pH del suelo 
altos y en presencia de S4O2
-, C3O2
-, OH- y H2PO4
-, la precipitación parece ser el proceso 
predominante cuando las concentraciones de cationes metálicos son altas (Naidu et al., 1996). 
Esto ocurre cuando el producto iónico en la solución excede el producto de solubilidad de esa 
fase. En suelos normales, la precipitación es relativamente poco relevante, pero en suelos 
contaminados con metales pesados, el proceso de precipitación puede jugar un papel importante 
en la remediación, especialmente bajo condiciones alcalinas. 
Cada vez con mayor frecuencia se está utilizando la adición de fosfato para precipitar los niveles 
excesivos de metales tales como Zn y Pb. Sin embargo, el fosfato puede movilizar As si se 







Factores ambientales  
 
Las precipitaciones y la temperatura afectan la fitoestabilización a través de sus efectos sobre el 
crecimiento de las plantas, las reacciones de los contaminantes y la erosión del suelo. 
Debido a que la mayoría de los sitios contaminados no presentan un fácil acceso a suministros 
regulares de agua para el riego, la lluvia juega un papel fundamental para el establecimiento de la 
vegetación. Las precipitaciones también controlan la lixiviación de los contaminantes y la erosión 
de los suelos y sedimentos. La temperatura afecta tanto a las características de crecimiento de la 
planta como de la superficie del suelo, tales como formación de grietas y costras. 
La fitoestabilización requiere que las plantas toleren los metales y metaloides presentes en el 
sustrato. Las especies o variedades también deben tolerar cualquier desequilibrio de nutrientes en 
el sustrato. Cada sitio contaminado constituye un ambiente único. Por lo tanto, la elección de las 
especies más adecuadas requiere de ensayos de pequeña escala para evaluar diversas 
variedades, en particular para sustratos que no son suelos tales como residuos mineros.  
 
Uso de acondicionadores de suelos 
 
Los acondicionadores de suelos son recursos de gran relevancia para corregir y mejorar limitantes 
en las propiedades físicas, químicas y microbiológicas de un determinado suelo o sustrato, y así 
permitir el establecimiento y el desarrollo de una cobertura vegetal permanente y autosustentable. 
De esta forma, su uso es indispensable para llevar a cabo con éxito un programa de 
fitoestabilización de suelos contaminados con metales pesados o metaloides. 
Los acondicionadores de suelos consisten en diversos materiales orgánicos e inorgánicos, los 
cuales pueden utilizarse solos o en distintas mezclas y proporciones, dependiendo de sus 
potencialidades, de las propiedades del suelo o sustrato que se quiere mejorar y del tipo de 
vegetación que se desea establecer. Los suelos contaminados generalmente presentan 
condiciones adversas para el establecimiento de una adecuada cobertura vegetal. Estos factores 
limitantes deben ser corregidos simultáneamente a través de la aplicación de los 
acondicionadores de suelos que permitan cumplir con los siguientes requerimientos (Santibáñez 
et al., 2011): 
 
• Mejorar las propiedades físicas de los suelos contaminados, tales como aireación, 
infiltración, retención de humedad y estabilidad de los agregados, entre otros. 
• Mejorar las propiedades químicas del suelo tales como fertilidad, pH y capacidad de 
intercambio catiónico (CIC), entre otros. 
• Reducir la biodisponibilidad de los metales y metaloides, mediante mecanismos de 
complejación, adsorción y recipitación. 




• Encontrarse disponibles localmente, en cantidades suficientes o bien ser fáciles de 
producir. 
• Ser compatibles con las especies vegetales seleccionadas para el programa de 
fitoestabilización. 
• No deben provocar impactos ambientales secundarios en el sitio donde se van a aplicar 
(ej. lixiviación de nitratos, generación de olores molestos, entre otros). 
 
Para la elección adecuada de los acondicionadores de suelo en un programa de fitoestabilización, 
se debe considerar que se corrijan simultáneamente los factores limitantes de los suelos 
contaminados (físicos, químicos y microbiológicos), de forma de lograr el establecimiento de 
coberturas vegetales funcionales y autosustentables en el largo plazo. Por ejemplo, el uso de cal y 
fertilizantes químicos en programas de forestación de relaves mineros en Chile ha permitido 
neutralizar relaves ácidos y mejorar la fertilidad de estos en el corto plazo. Sin embargo, han 
mostrado ser insuficientes para sustentar el crecimiento de las plantas introducidas en el largo 
plazo debido a que no mejoran las características físicas de los relaves, no reducen la fitotoxicidad 
por metales biodisponibles y no restituyen la actividad microbiana indispensable para la 
degradación y reciclaje de la hojarasca y la biomasa vegetal muerta aportada por las plantas 
establecidas sobre el depósito de relaves (Santibáñez et al., 2011). 
Por una parta, los acondicionadores de sustrato son benéficos para reducir las vías de exposición 
al disminuir la fitotoxicidad. Por otra parte, permiten el restablecimiento de formaciones vegetales 
funcionales y autosustentables al restaurar la actividad microbiana del suelo, balancear el pH, 
incorporar materia orgánica (MO), aumentar la retención de agua y reducir la compactación, entre 
otros beneficios. Estos sistemas rehabilitados permiten reducir la erosión del suelo contaminado 
por el viento y la lluvia.  
Para un uso adecuado de los acondicionadores se debe realizar una caracterización apropiada de 
ellos y del suelo o sustrato en el que serán aplicados. 
Las dosis apropiadas de aplicación dependen de las limitaciones específicas que deben ser 
abordadas y de las características propias de los acondicionadores que serán utilizados. Sin 
embargo, existen distintas aproximaciones para determinar la dosis de aplicación más adecuada 
para los acondicionadores. Una aproximación es tomar como referencia un suelo local, saludable, 
y usar sus parámetros fisicoquímicos como objetivos-meta. Por ejemplo, se puede usar el 
contenido de materia orgánica del suelo local como referencia para el sitio bajo manejo. Si se 
sigue esta aproximación, es importante tener presente que una alta fracción de la MO aplicada se 
descompondrá en dióxido de carbono (CO2) y agua en un período relativamente corto (durante el 
primer año de aplicación). Por ello, si el suelo natural posee un 2 % de MO, entonces se sugiere 
duplicar la adición a un 4 % como una forma de compensar la descomposición inicial rápida. Por 
una parte, la velocidad de descomposición depende, sin embargo, del tipo de MO aplicada. 




Por ejemplo, un alto contenido de carbono como lignina o lignocelulosa (ej., residuos leñosos) 
determina una descomposición muy lenta, mientras que un alto contenido de fuentes carbonadas 
como azúcares y almidones determina una degradación muy rápida (ej., desechos de pulpas de 
frutas). Por otra parte, si se incorpora una dosis de materia orgánica muy superior a la de los 
suelos aledaños, es probable que el sistema presente problemas de invasión de malezas y 
especies oportunistas, en desmedro de las especies nativas y endémicas. Otra dificultad que 
podría presentarse al aplicar dosis elevadas del acondicionador orgánico es la lixiviación de 
contaminantes hacia las aguas subterráneas tales como: nitratos, metales pesados, etc. 
Es por ello que las tasas de aplicación de acondicionador orgánico deben determinarse mediante 








Acondicionadores orgánicos  
 
Los acondicionadores orgánicos son materiales de origen vegetal y animal resultantes de la 
descomposición microbiana de la materia orgánica. Los acondicionadores orgánicos son de gran 
importancia para la fitoestabilización porque elevan el potencial productivo al actuar como 
mejoradores de las propiedades físicas, químicas y microbiológicas de los suelos. Además, 
constituyen una fuente de diversos nutrientes esenciales para las plantas. Los acondicionadores 
orgánicos también contribuyen a incrementar el desarrollo radicular de las plantas mejorando el 
sostén de estas y aportan hormonas que influyen positivamente sobre los mecanismos fisiológicos 





Biosólidos: los biosólidos son residuos orgánicos sólidos o semisólidos que resultan del 
tratamiento de las aguas residuales domésticas. Por su alto valor nutricional pueden ser usados 
para la fitoestabilización debido a que promueven el crecimiento de las plantas. Su costo es 
normalmente cero, pero involucra el transporte al sitio de aplicación. Las características de los 
biosólidos pueden variar bastante entre una planta de tratamiento y otra, pero son bastante 
homogéneos para una misma planta. Además del beneficio de aportar nutrientes y materia 
orgánica, los biosólidos a menudo poseen importantes propiedades de neutralización y de 
adsorbentes (quelantes). Sin embargo, su uso debe ser cuidadoso, debido a la carga excesiva de 
nutrientes al ser aplicados en altas dosis (lixiviación de N) y a que los olores pueden causar 
ocasionalmente mala aceptación pública. El contenido de N en los biosólidos es generalmente de 
lenta liberación, por lo que se vuelve disponible para la vegetación lentamente en un plazo de 
varios años. Diversos estudios han mostrado que los biosólidos son efectivos para mejorar las 
propiedades físicas, químicas y biológicas de suelos y residuos mineros, favoreciendo la 
producción de biomasa vegetal (Santibáñez et al., 2008; Asensio et al., 2013). 
 
Biochar: el biochar o biocarbón consiste de materia orgánica carbonizada que ha sufrido una 
descomposición térmica controlada a temperatura relativamente baja y en ausencia limitada de 
oxígeno (Lehmann y Joseph, 2009). El uso de biochar como acondicionador de suelos 
contaminados con metales pesados ha mostrado una alta eficacia, al reducir la movilidad de 
metales en el suelo. El biochar tiene el potencial de modificar las condiciones del suelo que 
impiden el establecimiento y crecimiento vegetal mediante la neutralización de la acidez (Kookana 
et al., 2011; Tang et al., 2013), adsorción o precipitación de los componentes tóxicos (Beesley y 
Marmiroli, 2011; Beesley et al., 2011) y mejoramiento de la estructura del suelo y la capacidad de 
retención hídrica (Denyes et al., 2013, Herath et al., 2013; Jien y Wang, 2013; Laird et al., 2010). 
 
Guano: el contenido de nutrientes del guano animal es extremadamente variable debido 
principalmente a los siguientes factores: tipo, categoría y raza animal, dieta suministrada, 
suplementos usados en la dieta, tipo de cama utilizada (cuando se usa material de cama) y 
manejo y condiciones de almacenamiento de los residuos. El material puede utilizarse fresco o 
maduro. Sin embargo, un guano maduro contiene nitrógeno en una forma más estable y por lo 
tanto presenta menos pérdidas de este nutriente por volatilización o lixiviación que el guano 
fresco. Los distintos tipos de guano presentan contenidos variables de humedad (15-95 %). En 
términos de conductividad eléctrica, esta puede ser muy elevada en el caso del guano de cabra, 
alcanzando valores de hasta 19 dS m-1.  
 
Compost: el compost es un material orgánico estable generado a partir de la descomposición 




subproductos animales. En términos generales, el compost se caracteriza presentar menor 
humedad que los materiales originales y no posee olores molestos. El compostaje se usa a 
menudo para reducir la carga de microorganismos patógenos, ya que durante el proceso de 
compostaje se alcanzan temperaturas lo suficientemente elevadas como para eliminar estos 
microorganismos. La disponibilidad de compost y su composición varían ampliamente, pero, en 
general, el compost es generado en volúmenes menores que los guanos y los biosólidos, ya que 
el proceso de compostaje es costoso y toma tiempo. El compost generalmente presenta 
contenidos menores de N que los biosólidos o los guanos, sin embargo se encuentran en formas 
estables y de lenta liberación, lo cual es deseable en programas de fitoestabilización a largo plazo. 
 
Acondicionadores inorgánicos  
 
Los acondicionadores inorgánicos no contienen materia orgánica y por lo tanto no contribuyen a 
aumentar la fertilidad nutricional y biológica de los suelos, con excepción de los fertilizantes 
químicos. Estos materiales generalmente se incorporan a los suelos para mejorar las propiedades 
físicas, como por ejemplo la granulometría o la textura, la tasa de infiltración, el grado de 
compactación, la porosidad y la estructura, entre otros. En algunos casos también son usados 
para controlar algunos factores químicos inadecuados del sustrato, tal como la acidez excesiva o 
la biodisponibilidad excesiva de metales. 
Muchos acondicionadores tienen importantes efectos positivos en la escorrentía superficial y en la 
calidad de las aguas de lavado, además de mitigar las condiciones adversas de acidez para el 
crecimiento de la vegetación. Adicionalmente, el uso de acondicionadores inorgánicos que 
constituyen desechos industriales tiene como beneficio el reciclaje y la mejor gestión integral de 
desechos, con todos los beneficios sociales y ambientales asociados.  
 
Cenizas volantes: las cenizas volantes se generan en grandes cantidades a partir de los procesos 
de combustión de las plantas termoeléctricas. Las cenizas volantes constituyen un 80 % de las 
cenizas totales producidas en una planta termoeléctrica, y al ser  la fracción más ligera, son 
arrastradas por los gases de combustión hacia arriba en la chimenea y se recogen mediante 
procesos mecánicos, precipitadores electrostáticos y los filtros de tela. En las últimas décadas, su 
utilización como mejorador de suelos ha recibido una creciente relevancia. Las principales 
características que las hacen atractivas como mejorador de suelos son su tamaño de partículas 
(limo), baja densidad aparente, alta capacidad de retención de agua, pH favorable y presencia 
significativa de nutrientes para las plantas. Sin embargo, en algunos casos, dependiendo de las 
características y naturaleza de las cenizas volantes, la liberación de ciertos elementos traza y 
sales solubles al suelo podría constituir una limitación. Se han llevado a cabo diversos estudios 
para evaluar mezclas de cenizas volantes con distintos materiales orgánicos e inorgánicos, tales 




bioinoculantes, entre otros. Estas mezclas han mostrado diversos beneficios como: mayor 
disponibilidad de nutrientes, disminución de la biodisponibilidad de metales tóxicos, amortiguación 
del pH, adición de materia orgánica, estimulación de la actividad microbiana y mejoras en la salud 
general del suelo (Ram y Masto, 2014). 
 
Lodo rojo: ll lodo rojo se produce en grandes cantidades durante la extracción de alúmina a partir 
de bauxita. Lombi et al. (2002a) señalan que el lodo rojo es efectivo para reducir la disponibilidad 
de metales en el suelo, observándose un cambio desde la fracción intercambiable a la fracción de 
óxido de Fe y una disminución de la capacidad de extracción ácida de metales. El mecanismo de 
acción propuesto por estos autores fue el aumento del pH del suelo. Los resultados obtenidos por 
estos autores sugieren que la quimisorción específica, y posiblemente, la difusión de los metales 
hacia el interior de las partículas oxídicas, podrían ser los mecanismos responsables de la fijación 
de metales por lodo rojo.  
En otro estudio, Lombi et al. (2002b) pusieron de manifiesto efectos biológicos positivos tras la 
adición de lodo rojo en suelos contaminados con metales pesados. La adición de lodo rojo redujo 
la fitotoxicidad de los metales pesados, mejorando el crecimiento de las plantas y disminuyendo la 
concentración de metales pesados en estas. El lodo rojo también incrementó significativamente la 
biomasa microbiana del suelo.    
La efectividad del lodo rojo para la fijación de metales in situ en suelos contaminados ha sido 
contrastada por Lombi et al. (2003) en un estudio que evaluó el efecto del pH y la reacidificación 
en la movilidad de metales inmovilizados mediante la incorporación de diversos acondicionadores 
orgánicos. En suelos contaminados con metales pesados a los cuales se les incorporó lodo rojo la 
movilidad de metales fue siempre menor que para los suelos sin lodo rojo, incluso en presencia de 
reacidificación del suelo.  
 
Cal: el incremento del pH de los suelos mediante la adición de distintos compuestos como 
carbonato de calcio (CaCO3) o caliza molida, óxido de calcio (CaO) o cal viva, hidróxido de calcio 
(Ca(OH)2) o cal hidratada o apagada, se ha utilizado en numerosos casos para inducir una 
inmovilización de metales y una reducción de su biodisponibilidad, al afectar a los procesos 
involucrados en el intercambio de iones y en el incremento de superficies complejantes de los 
suelos contaminados (Hooda y Alloway, 1996). La aplicabilidad de estos materiales depende a la 
realización del análisis de contenido de CaCO3 equivalente (CCE), contenido de humedad y 
tamaño de partícula. La neutralización es comúnmente usada para revertir la fitotoxicidad de 
metales, pero la neutralización excesiva puede generar problemas de deficiencia de nutrientes 
esenciales, tales como fósforo y manganeso, dependiendo de sus contenidos en el suelo.  
 
Fertilizantes sintéticos: los fertilizantes sintéticos proporcionan una manera muy conveniente para 




manipular, requieren menos espacio para almacenarlos y transportarlos que otros tipos de 
acondicionadores orgánicos y son relativamente económicos. Los fertilizantes son componentes 
esenciales en las etapas iniciales de un programa de fitoestabilización. Sin embargo, el efecto de 
estos productos es solo temporal y no se mantiene en el largo plazo, además no contribuyen a 
mejorar las propiedades físicas de los suelos. Por lo tanto, es recomendable utilizar estos 
productos junto con algún acondicionador orgánico, de manera de mejorar la capacidad de 
retención y ciclado de nutrientes. Siempre es preferible realizar diversas aplicaciones pequeñas, 
en vez de una masiva. Debe tenerse en cuenta que si además se incorpora un acondicionador 






La fitoestabilización es una tecnología considerablemente menos costosa que otras tecnologías 
de remediación tales como excavación y remoción del suelo contaminado. La fitoestabilización 
requiere que el sitio sea evaluado y se escojan los acondicionadores de suelo y especies 
vegetales más adecuados. Existe un importante potencial para generar ingresos a partir de la 
vegetación utilizada en la fitoestabilización. Estos sitios se pueden manejar de forma que 
produzcan productos de valor a partir de la biomasa generada. Estos pueden ser productos no 
comestibles como la madera, bioenergía, biochar o la producción de aceites esenciales o 
fitoquímicos. Además, se puede utilizar para generar un ecosistema de flora y fauna autóctona, 
aumentando así el valor ecológico del sitio. 
La adecuada elección de las especies vegetales es fundamental para llevar a cabo un programa 
de fitoestabilización exitoso. La historia está llena de ejemplos desastrosos en los cuales se han 
introducido especies vegetales, las cuales se dispersan rápidamente generando importantes 
daños sobre los ecosistemas nativos. Por ello, se deben privilegiar las especies nativas por sobre 
las especies exóticas, pese a que estas últimas pueden ser aceptables bajo ciertas condiciones 
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Introducción 
El maní es uno de los cultivos más importantes del mundo, y Argentina ocupa el primer y segundo 
lugar entre los exportadores mundiales de aceite y granos de maní, respectivamente. La 
contaminación de los cultivos por el incremento de las actividades antropogénicas constituye un 
serio riesgo ambiental que a largo plazo impactaría negativamente en su producción, pudiendo 
también ocasionar severos daños a la población humana. Los fertilizantes orgánicos e inorgánicos 
a base de fósforo (P) contienen como elemento traza al metal pesado cadmio (Cd), por lo que, 
aplicados inadecuadamente pueden incrementar la concentración de este metal en el suelo. Así, 
leguminosas como el maní, soja, entre otras, pueden absorber este elemento directamente del 
sustrato lo cual genera una alteración del crecimiento, de la nodulación y la subsecuente 
contaminación del fruto. En este capítulo se detallan los aspectos más relevantes del impacto del 
Cd sobre la interacción simbiótica maní-rizobio, el cultivo y productividad del maní, dilucidando 
además, la importancia de la tolerancia al metal de las cepas utilizadas como inoculantes.  
 
El cadmio como contaminante en la naturaleza 
 
Los metales pesados se encuentran ampliamente distribuidos en la naturaleza. La mayoría se 
presenta como cationes asociados a diversos ligandos orgánicos e inorgánicos (Carpena et al., 
2006). Sin embargo, las actividades antropogénicas desarrolladas en la agricultura (abono con 
residuos urbanos, aguas residuales, residuos ganaderos, aplicación de fertilizantes fosfatados, 
entre otros) y en las industrias, constituyen las fuentes principales de aporte de estos elementos al 
medio (Zhu et al., 1999; Mann et al., 2002). La clasificación de los metales ha sido discutida a lo 




(capacidad de conducir el calor y resistencia eléctrica). Actualmente, se consideran metales 
pesados a aquellos elementos de transición de la tabla periódica con densidad superior a 5 g cm-3 
(Duffus, 2002). Metales como el Fe, Co, Mn, Mb y Zn resultan fundamentales para la vida (Lane y 
Morel, 2000) ya que forman parte de biomoléculas esenciales. No obstante, altas concentraciones 
pueden ser perjudiciales y generar efectos adversos en las células. Otros metales pesados (Hg, 
Pb, Cd, entre otros) son muy tóxicos a bajas concentraciones y su acumulación a lo largo del 
tiempo y en las cadenas tróficas genera serios problemas sanitarios. Uno de los metales pesados 
más perjudiciales para la naturaleza y que ha cobrado interés en los últimos años es el Cd 
(Ibekwe et al., 1995). 
 
Aspectos químicos del metal pesado cadmio 
 
El Cd es un metal blando, maleable, de color blanco grisáceo y pertenece, junto con el Zn y el Hg, 
al grupo IIb de la tabla periódica. Este metal raramente se halla en estado puro, su estado de 
oxidación es +2, generalmente forma complejos con distintos elementos como por ejemplo el 
azufre y el cloro, además de complejos orgánicos. En la corteza terrestre, se encuentra en 
cantidades muy bajas (< 1 mg Kg-1; Roberts, 1996) y su concentración en un suelo no 
contaminado, según la Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos (EPA, 1999), debe 
mantenerse en niveles inferiores a 1 mg Kg-1. No obstante, habitualmente su concentración en los 
suelos es inferior a los 3 mg Kg-1. En 1993, la legislación argentina determinó por decreto 
reglamentario 831 de la Ley Nacional de residuos 24051 los niveles guía o valores permitidos de 
Cd en los suelos. Mediante esta ley se reglamentó que el contenido del metal en los suelos 
agrícolas, de uso residencial y de uso industrial no debiera sobrepasar los 3, 5 y 20 mg Kg-1, 
respectivamente. Sin embargo, estas concentraciones de Cd en los suelos podrían incrementar 
debido a las condiciones ambientales o a las malas prácticas de las actividades humanas 
(minería, uso de fertilizantes, pesticidas, entre otros).  
El Cd generado por erupciones volcánicas y actividades antropogénicas es removido de la 
atmósfera por deposición de partículas o por precipitación y finalmente puede ser transportado a 
ríos y océanos. De igual forma, los efluentes industriales con Cd llegan a los ríos donde es 
absorbido por la materia particulada (Salazar y Reyes, 2000). Así, los ríos contaminados con este 
elemento pueden a su vez contaminar los suelos aledaños a través de la irrigación de cultivos o 
por deposición de sedimentos. Este metal puede combinarse con otros elementos formando 
cloruros, óxidos y sulfuros, los cuales se unen fuertemente a las partículas del suelo 
permaneciendo en él por muchos años. De esta manera, el Cd constituye un metal altamente 
perjudicial ya que es considerado más nocivo que la mayoría de los metales pesados y además, 
no puede ser química o biológicamente degradado ni transformado en un compuesto menos 
tóxico (Morrow, 1990; UNEP, 2010). Un dato de relevancia es que se estima que la vida media del 




Este metal es considerado por la Agencia para la Investigación del Cáncer como un elemento 
carcinogénico humano de clase 1 (IARC, 1993), aunque es débilmente genotóxico (Beyersmann 
et al., 2008). Como todos los metales pesados, el Cd puede acumularse en los organismos, 
transferirse de un nivel trófico al siguiente y multiplicar su concentración a lo largo de las cadenas 
tróficas (De Acevedo, 2003). Esto posiblemente, no solo ocasionaría problemas en la salud, sino 
también importantes pérdidas económicas para aquellos países que, como Argentina, exportan 
gran parte de su producción agrícola. 
  
Los fertilizantes fosfatados como fuente de cadmio en el suelo 
 
El P biodisponible constituye uno de los elementos, después del nitrógeno (N), más requerido por 
las plantas (Alexander, 1980). Su baja disponibilidad, debido a la precipitación del P soluble con 
iones Ca, Fe o Al (Rodríguez y Fraga, 1999), y la relativa inmovilidad del ion en el suelo hacen de 
este elemento un factor limitante del crecimiento vegetal (Bhat y Nye, 1974; Rendig y Taylor, 
1989; Abd-Alla, 1994). La carencia de P en suelos de uso agrícola constituye un problema a nivel 
mundial (UNEP, 2008). Particularmente, en la provincia de Córdoba, estudios realizados en los 
suelos maniseros de la zona de General Cabrera demostraron un déficit de este elemento 
(Bonadeo et al., 1997,1998; Severina, 2006). Así, en los suelos cultivables de la zona de Marcos 
Juárez, se encontró una disminución de la fertilidad por la carencia de P (Bosch y Da Veiga, 
2002). En consecuencia, la utilización de fertilizantes fosfatados resulta una práctica común para 
la incorporación de este nutriente en suelos.  
Los fertilizantes fosfatados están formulados sobre todos los elementos químicos de la tabla 
periódica (Besoaín et al., 1999). La materia prima proviene de la roca fosfórica, y la concentración 
de Cd que estos poseen depende del tipo de roca de la cual se obtiene el fertilizante. Existen dos 
tipos de roca fosfórica, ígnea y sedimentaria, las cuales poseen notables diferencias en cuanto a 
sus características mineralógicas, texturales y químicas. Sin embargo, es la roca sedimentaría la 
que mayor contenido de metales pesados presenta (15 mg Kg-1) (Steen, 1998) y la más utilizada 
para la formulación de fertilizantes a base de P. Los fertilizantes más comercializados en el mundo 
son los superfosfatos (simples y triples) y el fosfato mono y diamónico (Arias Jiménez, 2001). 
López-Camelo et al. (1997) analizaron la concentración de Cd en los fertilizantes fosfatados más 
utilizados en cultivos de gramíneas y leguminosas en Argentina. Estos investigadores encontraron 
que la aplicación de fertilizantes fosfatados inorgánicos produce un incremento en la 
concentración no solo de Cd, sino también de Cr, Cu, Zn, Ni y Pb, promoviendo la contaminación 
de los suelos. Martí et al. (2002) analizaron el contenido de Cd en distintos fertilizantes utilizados 
en la provincia de Mendoza, encontrando que la concentración de dicho metal era alto en los 
fertilizantes fosfatados y, dentro de este grupo, las mayores concentraciones se encontraron en 
aquellos en los que el pentóxido de fósforo (P2O5) era el compuesto predominante en su 




persiste al menos el 80 % del Cd contenido como impurezas de los fertilizantes fosfatados 
aplicados (Kponblekou y Tabatabai, 1994).  
La industria de los fertilizantes ha trabajado arduamente intentando disminuir el contenido de Cd 
mediante técnicas de eliminación y purificación (Isherwood, 1992). Actualmente, la estrategia está 
orientada al uso de fertilizantes con bajas concentraciones de este metal. No obstante, numerosos 
países han implementado regulaciones que limitan no solo la concentración de Cd en los 
fertilizantes, sino también su aplicación. Japón, Australia y algunos países de Europa han 
propuesto límites en la concentración de Cd de los fertilizantes fosfatados que se comercializan y, 
cuando el contenido excede el valor límite, se debe declarar su concentración en el producto. Así, 
los países de la Organización para el Desarrollo y Cooperación Económica (OECD) han sugerido 
niveles de tolerancia en el contenido de Cd por kg de P que aportan; estos son menores de 50 mg 
Cd kg-1 P para Suiza y Finlandia, de 100 mg Cd kg-1 P para Noruega y Suecia, de 210 mg kg-1 P 
en el caso de Bélgica y Alemania y hasta 340 mg Cd kg-1 P en el caso de Japón y Australia 
(Laegreid et al., 1999).  
Los fertilizantes fosfatados pueden, de manera indirecta, afectar la biodisponibilidad de Cd dado 
que reducen el pH del suelo incrementando la solubilidad y la movilidad del metal en el medio 
(Carrillo-Gonzalez et al., 2006; Rieuwerts et al., 2006). De la misma forma, la humedad, la materia 
orgánica, el tipo y la cantidad de arcilla, así como también la cantidad y la duración de aplicación 
de fertilizantes fosfatados son factores determinantes de la disponibilidad y movilidad del elemento 
en el suelo (Laegreid et al., 1999). Así, el contenido de Cd de los cultivos está íntimamente 
relacionado con la concentración de metal que se encuentra en el suelo (Adams et al., 2004) por 
lo que, la aplicación de fertilizantes fosfatados durante largos períodos tiende a incrementar la 
concentración del metal en el sustrato aumentando las posibilidades de ser incorporado por los 
cultivos (Williams y David, 1973; 1976; Mulla et al., 1980; Jones et al., 1987; Jones y Johnston, 
1989; Hamon et al., 1998; Kashem y Singh, 2002; Brennan y Bolland, 2004). En numerosos 
trabajos se ha demostrado que cultivos expuestos a la aplicación de fertilizantes a base de 
fosfatos, aun cuando estos contenían solo trazas de Cd, fueron capaces de acumular el metal en 
los tejidos (Choudhary et al., 1994; Grant et al., 2002; Jiao et al., 2004). Estudios realizados en 
cultivos de trigo candeal y papa demostraron que la aplicación de fosfato monoamónico, 
conteniendo diferentes concentraciones de Cd, durante cortos períodos (3 años) no aumentó el 
contenido del metal pesado en los vegetales (McLaughlin et al., 1995; Roberts, 2014). No 
obstante, investigaciones realizadas en Nueva Zelanda indicaron que la excesiva y prolongada 
aplicación de fertilizantes fosfatados incrementa las cantidades de Cd en el suelo, afectando los 
cultivos (Bonomelli et al., 2003). Grant (2011) reveló que la aplicación de fertilizantes fosfatados 
conteniendo entre 20 a 50 mg kg-1 de Cd conduce a un significativo aumento del contenido del 
metal en suelos lo que puede llevar a una mayor acumulación del contaminante en el cultivo. 
Experimentos llevados a cabo en Estados Unidos aplicando por más de 50 años fertilizantes 




1) incrementaron la concentración en el suelo de este metal entre un 0 a 0,5 % por año (Mortvedt, 
1987). 
 
Toxicidad del cadmio en plantas 
 
Todas las formas de vida, incluyendo microorganismos, plantas y animales, se ven afectadas por 
la presencia de Cd en el medio (Del Ramo et al., 1993). De todos los efectos adversos que los 
metales pesados ocasionan en los organismos, la inducción del estrés oxidativo constituye uno de 
los más severos. Por lo tanto, el impacto negativo que los metales pesados producen sobre los 
organismos se debe en gran parte al estallido oxidativo que se genera por el aumento de las 
especies reactivas del oxígeno (EROs) (Stohs y Bagchi, 1995). Los cationes metálicos como el Cd 
y Pb no experimentan cambios redox, como sucede con el Fe o Cu, y por lo tanto no intervienen 
directamente en la generación de EROs. Sin embargo, actúan como prooxidantes a través de la 
reducción del contenido de glutatión (GSH) disminuyendo así las defensas antioxidantes (Pinto et 
al., 2003) y generando estrés oxidativo. Específicamente, los efectos tóxicos del Cd sobre las 
plantas han sido ampliamente estudiados (Sanitá di Toppi y Gabrielli, 1999; Benavides et al., 
2005). No obstante, los mecanismos de su toxicidad no están completamente elucidados. En 
general, la presencia de Cd en las plantas ocasiona: a) interferencia en la entrada, en el transporte 
y en la utilización de elementos esenciales (Ca, Mg, P y K) y del agua, provocando desequilibrios 
nutricionales e hídricos (Poschenrieder et al., 1989; Sandalio et al., 2001; Singh y Tewari, 2003); 
b) reducción en la absorción y transporte de nitratos de la raíz al tallo, además de inhibir la 
actividad nitrato reductasa en tallos (Gouia et al., 2000); c) modificaciones en la apertura 
estomática, fotosíntesis y transpiración (Sandalio et al., 2001); d) clorosis producida por una 
deficiencia de Fe (Benavides et al., 2005), fosfatos o por la reducción del transporte de Mn 
(Goldbol y Hutterman, 1985); e) alteraciones en la funcionalidad de la membrana plasmática 
(Fodor et al., 1995; Sandalio et al., 2001); f) desequilibrios en el metabolismo del cloroplasto por 
inhibición de la síntesis de clorofila y reducción de la actividad de enzimas implicadas en la fijación 
de CO2 (Ali et al., 2000; Maksymiec et al., 2007); g) daño oxidativo a membranas, tales como 
peroxidación lipídica (Lozano-Rodríguez et al., 1997; Sandalio et al., 2001; Wua et al., 2003; 
Balestrasse et al., 2004), y a proteínas por formación de grupos carbonilos proteicos (Romero-
Puertas et al., 2002); h) alteración de las actividades de las enzimas antioxidantes superóxido 
dismutasa, glutatión reductasa, ascorbato peroxidasa, peroxidasas y catalasa, encargadas de la 
defensa celular frente a las EROs (Sies, 1990), así como también incremento de la síntesis de 








Figura 1. Fruto de maní. 
Cáscara  
Grano  
Impacto del cadmio sobre el cultivo de maní 
 
Características generales del maní: importancia del cultivo en Argentina 
El maní (Arachis hypogaea L.) o cacahuete es el nombre común de una planta anual propia de 
zonas cálidas, originaria de la región andina del noroeste de Argentina y sur de Bolivia (Faucher, 
2001). Esta leguminosa es una dicotiledónea que pertenece al orden Fabales, familia de las 
Fabaceas, subfamilia Papilionoidea, tribu Aeschynomeneae, subtribu Stylosanthinae (Stalker, 
1997). El género Arachis comprende 22 especies, de las cuales 9 son noduladas y solo una 
(Arachis hypogaea L.) es actualmente cultivada. Es una planta herbácea que alcanza un 
crecimiento de 20 a 60 cm de altura y hasta 1,2 m de extensión. Algunos tipos de plantas de maní 
desarrollan un porte erguido y compacto, y otros, los denominados rastreros, se extienden sobre 
el terreno. Casi todas las formas que se cultivan comercialmente pertenecen al primer grupo. Es 
una planta geocárpica, y por lo tanto la infrutescencia  
 
se introduce en el suelo después de la floración y luego el fruto madura dentro de la tierra, 
tomando contacto así con las partículas del suelo y los microorganismos que habitan en la 
rizósfera (Cole et al., 1987; Moss y Guarino, 1995). Los frutos, que se desarrollan 
aproximadamente entre 3 y 10 cm de profundidad en el suelo, pueden llegar a tener una longitud 
de hasta 7 cm y contener de 1 a 4 semillas de color café amarillento con tegumento de color rojo 
claro u oscuro.  
 
Comercialmente, a los cultivares de maní se los clasifica por las características de sus granos y el 
color del tegumento en Virginia, Runner, Valencia y Español. En la región manisera argentina solo 
se emplean los cultivares Runner (Florman INTA, Tegua, Granoleico, Nahuel y Florunner) y 
Valencia (Colorado irradiado INTA) (Giandana, 1997). Actualmente el cultivar más utilizado en la 
región de Córdoba es el Granoleico ya que: 
• posee una alta relación oleico/linoleico (20), con contenido del 75-80 % ácido oleico y 2-3 % de 




• tiene una estabilidad química y sensorial que se estima hasta diez veces mayor en relación con 
los granos de maní que no poseen alto contenido oleico, 
• produce granos de mayor tamaño (granulometrías entre 35/38 y 38/42) en comparación a otros 
cultivares. 
El ciclo del maní posee dos estados: vegetativo (hojas y tallos) y reproductivo (flores, clavos y 
vainas). El tiempo y la velocidad de desarrollo de cada una de estos estados dependen de la 
temperatura y humedad del suelo (INTA, 2010). Si bien, actualmente se dispone de información 
suficiente sobre los factores que intervienen en la duración del ciclo biológico y en la producción 
de los cultivos (climáticos, edáficos y biológicos), es frecuente encontrar que para referirse a un 
momento determinado del ciclo se lo considere en términos de una escala de tiempo. Es por ello 
que, cada vez cobra mayor importancia el uso de escalas fenológicas que permiten referirse a las 
observaciones y prácticas de manejo del cultivo en una etapa de desarrollo determinado. 
Argentina ocupa el primer y segundo puesto de exportadores mundiales de aceite y granos de 
maní, respectivamente. En la campaña 2014/2015 la producción de maní en caja para la provincia 
de Córdoba fue 1.102.200 toneladas, resultando un 20 % superior al obtenido durante el ciclo 
anterior. La producción en grano también incrementó con respecto a la campaña pasada (26 %), 
alcanzando un valor de 778.700 toneladas (Bolsa de Cereales de Córdoba, 2015). 
Aproximadamente el 70 % de dicha producción se destina a maní confitería, que se exporta para 
consumo humano, el 10 % se exporta como grana (maní partido que se usa para cobertura en 
repostería o como pasta en la elaboración de manteca) y el 20 % restante para la extracción de 
aceite (Todoagro, 2012). 
En cuanto a las proyecciones de oferta y demanda mundial del maní para el 2020, distintas 
fuentes internacionales, tales como FAO (Organización de las Naciones Unidas para la 
Alimentación y la Agricultura), FAPRI (Instituto de investigación de políticas agrícolas y de 
alimentos) y la consultora especializada OilWorld, coinciden en que se espera que la producción 
de maní crezca a nivel mundial en los próximos 10 años, alcanzando un total de 440 millones de 
toneladas vs. 360 millones de la media de los últimos cinco años (López, 2011). 
Uno de los factores que afecta al rendimiento del cultivo del maní es la disponibilidad de nitrógeno 
(N), el cual es uno de los elementos más ampliamente distribuidos en la naturaleza. En la 
atmósfera, cerca del 78 % se encuentra en el estado gaseoso bajo la forma de nitrógeno 
molecular (N2) y es la única reserva de N accesible en la biosfera. El N es de vital importancia ya 
que forma parte de moléculas que participan en diversos procesos biológicos elementales, tales 
como aminoácidos, proteínas, ácidos nucleicos y vitaminas. 
La incorporación de N por las plantas puede llevarse a cabo mediante la absorción directa desde 
el suelo en forma de nitrato (NO3
-) y amonio (NH4
+), o por las bacterias fijadoras de N que reducen 
el N2 atmosférico en NH4
+, proceso denominado fijación biológica del nitrógeno (FBN). La FBN es 
la principal fuente de N en la biosfera y contribuye con un 65 % al aporte global de N (más del 




representa una alternativa más económica y ecológicamente sostenible frente al uso de 
fertilizantes nitrogenados (Wang et al., 2003) que pueden causar una alta contaminación 
ambiental.  
La FBN es llevada a cabo por un escaso grupo de microorganismos procariotas llamados 
diazótrofos cuya característica principal es la de poseer el complejo nitrogenasa, encargado de 
transformar el nitrógeno atmosférico en amonio. La interacción simbiótica establecida por la planta 
de maní se realiza con los microorganismos comúnmente conocidos con el nombre de rizobios, 
representando uno de los sistemas de fijación de nitrógeno más eficiente. Además, este tipo de 
interacción es altamente benéfica para ambos miembros del par simbiótico ya que la bacteria fija 
N2 y cede gran parte de este a la planta permitiendo su crecimiento. La planta, por su parte, fija 
carbono por medio de la fotosíntesis y aporta gran cantidad de compuestos carbonados a la 
bacteria. Este tipo de simbiosis no solo favorece significativamente al ciclo global del nitrógeno, 
sino que además permite mantener la fertilidad de los suelos incrementando la productividad del 
maní. 
Las bacterias que nodulan maní han sido clasificadas como Bradyrhizobium sp., miembros del 
Phylum Proteobacteria, ubicándose la mayor parte de ellos en el orden VI, Rhizobiales, de la clase 
I α-proteobacterias, no habiéndose aún definido las especies. La bibliografía indica que los 
rizobios nodulantes de esta leguminosa son bacilos Gram negativos de crecimiento lento y 
pertenecen a la familia Bradyrhizobiaceae (Fabra et al., 2010; Muñoz et al., 2014). Sin embargo, el 
análisis morfofisiológico y molecular realizado en microorganismos simbiontes de maní obtenidos 
de diferentes regiones geográficas de la provincia de Córdoba reveló la presencia de rizobios de 
crecimiento rápido asociados a nódulos de plantas de maní cultivadas en el área manisera de 
Córdoba (Taurian et al., 2002; Ibáñez et al., 2008). 
La información acerca del efecto del Cd sobre la asociación simbiótica rizobio-leguminosa es 
escasa. Investigaciones recientes revelaron que la presencia de metales pesados en 
concentraciones mayores que los límites permitidos afecta no solo la supervivencia de los 
rizobios, sino también la formación de nódulos en leguminosas y la eficiencia de fijación de 
nitrógeno (Alexander et al., 1999; Broos et al., 2004; Younis, 2007). Asimismo, este metal 
ocasiona daño oxidativo en raíces de soja y nódulos afectando la asimilación del N (Balestrasse et 
al., 2001, 2003). El Cd en el suelo reduce la formación y funcionalidad del nódulo en numerosas 
leguminosas tales como arveja (Hernández et al., 1995), soja (Huang y Vanderhoef, 1974), alfalfa 
(Porter et al., 1981), poroto (Vigue et al., 1981) y lupino (Carpena et al., 2003). Particularmente, en 
la asociación simbiótica establecida entre el maní y las bacterias del género Bradyrhizobium, el Cd 
genera un impacto negativo no solo sobre el crecimiento de plantas, sino también sobre el 
proceso de nodulación inducido tanto por bradirizobios sensibles o tolerantes a dicho metal 
(Bianucci et al., 2011; 2013). Además, se ha demostrado, en ensayos realizados en cámaras de 
cultivo, que las raíces y nódulos de maní acumulan gran cantidad de Cd limitando los niveles que 




las cepas rizobianas inoculadas. No obstante, un dato importante es que la inoculación de plantas 
de maní, expuestas al elemento, con la cepa tolerante al Cd Bradyrhizobium sp. NLH25 limita la 
absorción de este metal en las raíces en comparación con la inoculación de la leguminosa con la 
cepa sensible (Bianucci et al., 2013).  
 
Acumulación de cadmio y producción en grano del cul tivo de maní 
 
Dada la importancia del maní en la Argentina, la comercialización de este se realiza según la 
Norma de Calidad para la Comercialización de Maní de la SAGPyA (Senasa, 2006). Al momento 
de la venta se consideran como principales parámetros de calidad del maní confitería, la 
granulometría y los niveles de aflatoxinas. Otro aspecto que hace referencia a la calidad del 
producto es la composición química del grano. Si bien en Argentina la norma de comercialización 
vigente (Res. SAGPyA 12/99) no establece especificación referida a metales pesados, la 
Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura (FAO) decreta que el 
contenido de Cd en cereales, legumbres y leguminosas no debe superar los 0,1 mg kg-1 aunque 
no tiene normativa específica que determine límites de metales pesados en el grano de maní u 
otros frutos secos. En otros países, tales como Sudáfrica el límite máximo es de 0,1 mg Cd kg-1 
para cereales, legumbres y leguminosas. En Suiza se estableció un nivel de Cd máximo de 0,2 mg 
Cd kg-1 para maní sin los tegumentos, salvo aquellos utilizados para obtención de aceites 
vegetales. Un dato para destacar es que en el Código Alimentario internacional no existe 
regulación de Cd para maní y derivados. Aun así, el maní para exportación debe cumplir con una 
serie de requisitos impuestos por el país importador que especifican la concentración máxima de 
metales pesados que puede tener el grano para ser aceptado. 
Todos los suelos tienen un contenido base de Cd que varía de acuerdo a la roca parental de la 
cual se deriva. La leguminosa maní es una planta geocárpica y sus frutos se encuentran en íntimo 
contacto con el suelo (Cole et al., 1987; Moss y Guarino, 1995), por lo que la posibilidad de 
incorporar Cd en suelos contaminados incrementaría pudiendo incorporarse a la cadena trófica.  
En Australia se conoce que la concentración de Cd en las leguminosas de invierno tales como el 
lupino varía entre un 0,01 y 0,08 mg kg-1 (Petterson y Harris, 1995); 0,5 mg kg-1 es el máximo 
permitido (Food Standards Australia New Zealand, 2008). En el tegumento y en el grano de maní 
se encontraron concentraciones de Cd por encima de los límites permitidos (0,67 mg kg-1) (Bell et 
al., 1997). En Argentina, Inga et al. (2003) y Badini et al., (2012) analizaron los niveles de Cd en 
granos de maní provenientes de la región manisera de Córdoba, encontrando valores de 0,04 mg 
kg-1 y por debajo de los 0,05 mg kg-1. Teniendo en cuenta que los fertilizantes, en particular los 
elaborados a base de P, contienen como elemento traza al metal pesado Cd, es de esperar que el 
agregado de estos compuestos o suplementos podría incrementar los niveles del metal en suelo 




Considerando que la contaminación con Cd resultaría en una importante pérdida económica del 
cultivo maní, el impacto de este metal en esta leguminosa no ha sido estudiado aún en Argentina. 
El relevamiento de información acerca del análisis de metales pesados, en particular el Cd, en los 
suelos agrícolas del país son escasos (Zubuillaga y Lavado, 2002), mientras que en suelos 
maniseros de la provincia de Córdoba no hay información disponible. Estudios realizados por 
nuestro grupo de investigación revelaron que el contenido de este metal en suelos de uso 
manisero de la provincia de Córdoba (Ascasubi, General Cabrera, Jovita y Río Cuarto) fue del 
orden de 0,25 µg g-1 suelo (Tabla 1), lo cual es inferior al límite establecido por la legislación 
Argentina por decreto reglamentario 831 (1993) de la Ley Nacional 24051  Residuos (3 µg g-1 
suelo). 
Los estudios de acumulación de la acumulación de Cd en la interacción simbiótica maní-rizobio 
llevados a cabo en medio semihidropónico (perlita estéril) hasta la madurez de cosecha revelan 
una distribución diferencial del metal en los distintos tejidos de la planta cuando se inocula con 
una cepa sensible o tolerante al metal. Por una parte, de esta manera, plantas de maní inoculadas 
con la cepa sensible Bradyrhizobium sp. SEMIA6144 mostraron que la mayor concentración de Cd 
se encontraba en hojas y nódulos, seguido por raíces, granos y por último las cáscaras. En 
cambio, plantas inoculadas con la cepa tolerante al Cd Bradyrhizobium sp. NLH25 presentaron 
similar contenido de este metal en hojas, raíces, cáscaras y granos encontrándose que los 
nódulos fueron los que mayor contenido del metal poseían. Por otra parte, la comparación de la 
acumulación de Cd entre los órganos analizados reveló que el contenido del metal en hojas, 
raíces y granos de las plantas inoculadas con la cepa sensible fue significativamente mayor que el 
hallado en aquellas inoculadas con la cepa tolerante. En cambio, el contenido de Cd en nódulos y 
cáscaras fue semejante, independientemente de la cepa con la que se inoculó la planta (Tabla 2). 
Estos resultados permitieron sugerir que para un mismo cultivar de maní, la tolerancia de las 
cepas inoculadas cumple un rol fundamental en la distribución de Cd en la leguminosa. 
 
 






     





Cd (µg g -1 
suelo)  
Ascasubi 0,22 ± 0,003 
General Cabrera 0,20 ± 0,010 
Jovita 0,24 ± 0,010 




Tabla 2. Contenido de cadmio en las plantas de maní inoculadas con una cepa tolerante o sensible al metal. 
Cepas Contenido de Cd (µg g -1) 
 Hojas  Raíces Nódulos  Cáscara  Granos  
SEMIA6144 
8,20 ± 0,39 
A1 
6,19 ± 0,33 
A2 
7,92 ± 0,18 
A1 
4,10 ± 0,43 
A3 
6,04 ± 0,94 
A2 
NLH25 
5,03 ± 0,82 
B1 
4,87 ± 0,44 
B1 
7,17 ± 0,92 
A2 
3,52 ± 0,21 
A1 
3,53 ± 0,25 
B1 
Los datos se expresan como la media ± ES (n=3). Letras distintas en columnas indican diferencias 
significativas entre cepas para una misma estructura. Números distintos entre filas indican 
diferencias significativas entre estructuras para una misma cepa. P<0,05, según la prueba de 
Duncan. 
Otro punto importante para tener en cuenta es que el maní, como otras leguminosas, es 
considerado de alto riesgo debido a su habilidad por acumular altas concentraciones de Cd en el 
producto cosechado (Gross et al. 1987; Bell et al. 1997; McLaughlin et al. 2000). En el período 
reproductivo del maní, son las hojas y ramificaciones las encargadas de enviar fotoasimilados 
principalmente a los frutos (Ashley, 1984), por lo que un alto contenido de Cd en hojas podría 
influir en el contenido del metal en granos. De esta manera, la inoculación de las plantas de maní 
con la cepa tolerante Bradyrhizobium sp. NLH25 restringiría la captación de Cd del medio 
limitando su translocación hacia el grano. Es así que mientras más baja sea la concentración de 
Cd que se alcance en hojas, menor será el contenido del metal en el fruto. Más aún, debido a los 
bajos valores de Cd hallados en las plantas inoculadas con la cepa tolerante, se podría sugerir 
que la tolerancia de esta cepa estaría involucrada en la captación y transporte de Cd, limitando la 
absorción y posterior translocación del metal. En la mayoría de las plantas, el contenido de Cd es 
superior en raíces que en hojas, sugiriendo que el transporte del Cd hacia el xilema estaría 
restringido. Asimismo, se ha demostrado que el contenido de este metal es menor aún en granos 
y tubérculos, por lo que la translocación de Cd vía floema también se encontraría limitada (Seregin 
y Kozhevnikova, 2008; Conn y Gilliham, 2010). Si bien la incorporación de nutrientes se realiza vía 
xilema, y la mayor cantidad de Cd encontrado en los granos proviene del transporte de los 
fotoasimilados de las hojas, los pelos absorbentes de las cáscaras también participan en la 
absorción de Cd a través de transportadores de iones como el Ca y Zn, que se extraen 
directamente del sustrato en donde se encuentren (Zharare et al., 1993; Bell et al. 1997). No 
obstante, la concentración que se acumula por absorción directa resulta despreciable en 
comparación con lo que se transporta vía xilema. En Australia, cultivos de maní crecidos a campo 
expuestos a altas concentraciones de Cd, producto de la contaminación natural de los suelos, 




proporción proveniente directamente de la absorción directa del suelo a través de los pelos 
absorbentes del fruto (McLaughlin et al., 2000). 
Dado que el Cd es capaz de ser translocado hacia la parte aérea y consecuentemente a los 
granos es posible esperar un impacto negativo del metal sobre el rendimiento de la leguminosa. 
Los cultivos en el campo se encuentran afectados por innumerables factores ambientales que 
disminuyen la productividad. Algunos de ellos son el déficit hídrico, ataque por depredadores, altas 
temperaturas, enfermedades producidas por hongos, entre otros. Donoso (1997) afirma que la 
productividad de trigo y alfalfa, cultivos crecidos en suelos contaminados por riego con agua 
conteniendo elevado contenido de metales pesados, se encontró significativamente afectada. Sin 
embargo, el agregado de lodos, cuya concentración de metales pesados es relativamente alta, 
especialmente aquellos provenientes de plantas de tratamiento de agua residual industrial, no 
modificaron el rendimiento de plantas de trigo (Martinez de la Cerda et al., 2004). Plantas de maní 
creciendo en medio semihidropónico hasta tiempo de cosecha en presencia de Cd mostraron una 
disminución significativa del número de frutos y su peso seco, independientemente de la cepa con 
la que se haya inoculado la planta de maní. De igual manera, el análisis del número de granos por 
planta mostró que este disminuyó significativamente cuando la planta creció en presencia de Cd 
(Tabla 3).  
Estos resultados ponen en evidencia el efecto tóxico del Cd sobre la productividad del maní. Si 
bien nuestro estudio se limita a ensayos en invernáculo, permite inferir posibles daños en el cultivo 
creciendo en suelos contaminados. Teniendo en cuenta que el sustrato utilizado permite un 
crecimiento semejante al que la planta tendría en el suelo, es posible proponer que la estimación 
de la productividad en las condiciones estudiadas sería adecuada para determinar el impacto que 
el metal pesado tiene sobre este parámetro.  
En síntesis, es posible sugerir que el uso indiscriminado de fertilizantes fosfatados que contengan 
metales pesados podría aumentar los niveles de Cd en el suelo disminuyendo de esta manera el 
rendimiento del cultivo. Además, el Cd absorbido por la planta, se transloca al grano pudiendo 
generar no solo una contaminación alimentaria, sino también una gran pérdida económica a 
países que presenten una intensa actividad agrícola como Argentina. 
 









Cepas N.º frutos Peso por fruto (g) N.º de grano pl anta -1 
 0 10 0 10 0 10 
SEMIA6144 
3,6 ± 1,2 
A1 
1,0 ± 0,5 
A2 1,9 ± 0,3 A1 
0,5 ± 0,2 
A2 
6,0 ± 1,1 
A1 
1,3 ± 0,8 
A2 
NLH25 
4,0 ± 1,0 
A1 
1,6 ± 0,8 
A2 1,8 ± 0,5 A1 
0,6 ± 0,4 
A2 
6,3 ± 0,8 
A1 





± ES (n=3). Letras distintas entre columnas indican diferencias significativas entre cepas para un 
mismo tratamiento. Números distintos entre filas indican diferencias significativas entre 






Las malas prácticas agrícolas, tal como la aplicación inadecuada de fertilizantes químicos, 
constituyen un serio riesgo ambiental que puede impactar en los cultivos y en la salud humana. El 
P es un elemento esencial para los cultivos y se requiere de un adecuado suministro para obtener 
los máximos rendimientos. Tanto los fertilizantes orgánicos e inorgánicos a base de este elemento 
pueden contener Cd. Dado que el ingreso de este metal a los suelos se incrementa con la 
aplicación de fertilizantes fosfatados, la concentración de Cd en los fertilizantes como la frecuencia 
de aplicación resultan parámetros de gran importancia que afectan su disponibilidad en los suelos. 
En este sentido, la búsqueda de alternativas que disminuyan el problema de contaminación 
resulta de relevancia. Los estudios tendientes a conocer el efecto del Cd sobre la leguminosa 
maní demostraron que el metal impacta negativamente sobre el cultivo provocando una alta 
translocación del metal hacia la parte aérea y granos, además de ocasionar una disminución del 
rendimiento. De esta manera, el uso de microsimbiontes de maní tolerantes al Cd que permitan 
acumular altas concentraciones del contaminante en el nódulo, limitando su translocación hacia 
parte aérea y fruto o grano constituye una alternativa favorable frente al uso de fertilizantes 
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Biorremediación de suelos contaminados con metales pesados 
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En las ciudades y sus periferias viven y se desarrollan gran parte de las actividades de la sociedad 
en la actualidad. En este sentido, el espacio periférico de las ciudades o periurbano es en donde 
tiene lugar gran parte de la agricultura urbana y periurbana (en adelante AUPU).  
Esta agricultura tan particular y motivo de estudios de varias disciplinas aquí y en otros lugares del 
mundo es sumamente compleja. Es inseparable de la vida de las ciudades y se define por la 
dependencia que se establece entre la ciudad y sus cercanías. Dentro de la agricultura urbana y 
periurbana, la horticultura es considerada por la FAO como una práctica especialmente 
agroecológica (FAO 2013) que dinamiza procesos altamente estimables para la sociedad misma. 
La agricultura agroecológica se ha desarrollado a lo largo de las últimas tres décadas de manera 
progresiva y tiene infinidad de ventajas. Desde lo productivo, aprovecha la cercanía para 
abastecer al mercado con productos frescos. Desde el punto de vista social, puede colaborar con 
los requerimientos alimentarios familiares y es un puente extraordinario para crear lazos de 
pertenencia y arraigo cultural, aliviando las penas que produce el estar lejos del lugar de origen en 
aquellos casos donde se conjugan pobreza y migración rural. Sin embargo, el ambiente puede 
impactar fuertemente sobre ella, especialmente, cuando los suelos no tienen la aptitud suficiente 
para dichos fines. 
El suelo como receptor de las actividades humanas soporta todo tipo de residuos (Gómez Orea, 
1999). Entre estos se pueden mencionar los contaminantes orgánicos y dentro de estos, los 
compuestos orgánicos persistentes (COP´s) hasta los inorgánicos como los metales pesados 
(Giuffré et al., 2008). Entre las diferentes fuentes de contaminación del suelo es preciso resaltar la 
producida por los metales pesados resultado de la actividad antropogénica. La importancia de su 
estudio y su consiguiente solución radica principalmente en la silenciosa exposición a la que está 
sometida la población en particular y en ambiente en general. A lo largo del capítulo se expondrán 










El problema generado por la dispersión de contaminantes en el medioambiente se puede corregir 
a partir de la remediación (Vullo, 2003). 
Para definir este término se puede decir que la remediación es un conjunto de actividades 
tendientes a reducir la presencia de materiales o residuos peligrosos en suelos o sitios 
contaminados (Lavado y Zubillaga, 2008).  
 
La fitorremediación es la utilización de plantas para eliminar contaminantes del suelo, fue 
propuesta en 1983, pero recién tuvo aceptación en 1990. 
La fitorremediación comprende diversas categorías según el rol que cumplen las plantas utilizadas 
en el proceso: 
• Fitoextracción: uso de plantas para extraer contaminantes del suelo. 
• Fitovolatilización: uso de plantas que volatilizan compuestos, por ejemplo Se. 
• Rizofiltración: uso de plantas acuáticas o palustres para remover contaminantes de aguas. 
• Fitoestabilización: uso de plantas para transformar los metales pesados en formas menos 
tóxicas o no tóxicas, especialmente para Cr y Pb.  
 
El manejo de las técnicas de fitorremediación puede simplificarse de la siguiente manera: se 
identifica el área para tratar, se cultiva una especie, se cosecha, generalmente toda su biomasa, y 
se dispone de esta. La disposición puede ser: incineración, relleno sanitario, o más 
modernamente, recuperación de los elementos traza que contiene el producto de la cosecha 
(Lavado y Zubillaga, 2008).  
 
Las especies con alta capacidad de acumulación (Ortega Ortiz et al., 2009) se conocen como: 
especies hiperacumuladoras. Estos investigadores abordan el estudio de las plantas 
hiperacumuladoras explicando al respecto: 
 
Las plantas hiperacumuladoras adecuadas para llevar a cabo acciones de fitoextracción deben 
cumplir algunas características: 
° como la tolerancia al metal que se desea eliminar,  
° que la acumulación se produzca fundamentalmente en la parte aérea de la planta, y que 
presenten un rápido crecimiento,  







Metales pesados, riesgo ambiental y salud 
 
Marbán (2008) explica que los metales pesados (MP) son componentes naturales de la corteza 
terrestre, es decir, que los seres vivos están expuestos permanentemente a ellos. Al mismo 
tiempo algunos, Cu, Co, Fe, Mn, Mo, Zn, son esenciales para determinados procesos fisiológicos, 
presentando una participación específica e insustituible como catalizadores biológicos en 
procesos enzimáticos. En relación con el riesgo ambiental que intrínsecamente puedan tener, 
Marbán manifiesta: 
 
“El riesgo ambiental de los metales pesados está relacionado con una exposición (contenido) 
adicional, generalmente elevada y de origen antropogénico. En el ámbito mundial existe una gran 
preocupación por la contaminación de suelos con metales pesados ya que la misma es 
considerada irreversible, irrecuperable y con elevado riesgo de fito y zootoxicidad. Su 
disponibilidad a la cadena trófica está condicionada por las propiedades físicas y químicas de los 
metales y del suelo y por el resultado de las múltiples interacciones entre los procesos intrínsecos 
del suelo. Cada metal posee ciertas características como: Toxicidad del metal (especie química),                                          
nula degradación ambiental; alta residencia y bioacumulación (Marbán 2008)”. 
 
Entre los metales pesados más comunes se encuentran el plomo, el cromo y el cadmio. Estos 
elementos son potencialmente cancerígenos, mutagénicos y teratogénicos, además de presentar 
en ciertas dosis fenómenos asociados a toxicidad aguda (Ratto, 2010). De allí la relevancia del 
tema en la gestión ambiental.  
En tal sentido, estudiosos de diversas disciplinas como la biología, física y química, entre otras, se 
han dedicado a estudiar la toxicidad de los metales pesados. Desarrollar tales investigaciones 
excede la capacidad de este estudio, no obstante ello, se deja abierta la posibilidad de consultar 
sobre el particular en: Acevedo et al., 2005; ACUMAR, 2011; Auge, 2004; Barsky, 2010; BID, 
2012; Cicerone, 2005-2012; Defensor del Pueblo de la Nación, 2007; Di Pace, 2007; Fabricio de 
Ioro, 2007 y 2008; Giuffré et al., 2008; Kuczynski, 1993; Marbán, 2008; Malpartida, 1999; Morras, 
2010; Ratto, 2010; Salibián, 2004; Salibián, 1986-2007 y Vullo, 2003.    
Ahora bien, la absorción de metales pesados en las plantas se constituye como el primer paso de 
su entrada en la cadena alimenticia.  
“Las plantas han desarrollado mecanismos altamente específicos para absorber, traslocar y 
acumular nutrientes, sin embargo algunos metales y metaloides no esenciales para los vegetales 
son absorbidos, traslocados y acumulados en la planta debido a que presentan un 







Fitorremediación con hortalizas de hojas   
Con la finalidad de ordenar las investigaciones que dan cuenta del uso de especies para remediar 
los suelos contaminados es que en primer lugar se abordará una experiencia en Hurlingham 
donde utilizando hortalizas de hoja se logró reducir la concentración de metales pesados en el 
suelo en una huerta agroecológica. Seguidamente se hará referencia a especies fitorremediadoras 
arbóreas y arbustivas con idéntica capacidad. 
 




Desde el INTA, el “Programa nacional de hortalizas, flores y aromáticas” a través del Proyecto 
integrado “Desarrollo de tecnologías de procesos y gestión para la producción peri urbana de 
hortalizas” (PNHFA3 in Mitidieri 2006) y el Programa nacional “ProHuerta”; a inicios del año 2007 
comenzaron a estudiar el estado de situación de las huertas del Área Metropolitana de Buenos 
Aires (en adelante AMBA).  
En particular la autora de este trabajo participó como investigadora a lo largo de seis años en el 
proyecto nacional mencionado y como referente territorial del programa ProHuerta. En 
consecuencia, fue el nexo entre ambas propuestas para aplicar los resultados de la investigación 
del proyecto nacional en huertas que presentaban suelos contaminados. 
En tal orden de ideas se buscó en el radio de influencia de las cuencas de los ríos Matanza-
Riachuelo y Reconquista huertas que estuvieran ubicadas en lugares ambientalmente 
comprometidos para conocer en detalle su situación particular.  
Como tarea preliminar, se preparó un taller para capacitar a los técnicos del ProHuerta que 
estarían alcanzados por el proyecto, de modo tal que se utilizaran los mismos criterios para la 
toma de muestras en cada huerta. Posteriormente se realizaron en las 27 huertas elegidas los 
siguientes estudios: análisis de agua (microbiológico, químico, hidrocarburos, metales pesados y 
nitritos y nitratos) y análisis de suelo (físico-químico, hidrocarburos, residuos de plaguicidas, 
metales pesados y nematodos). Según las siguientes pautas:  
 
Para extraer muestras de agua de red se debe verificar que no haya pérdidas. Luego se procede, 
a una limpieza externa con cepillo y se deja correr un poco de agua. Se cierra el grifo y se lo 
flamea durante algunos minutos con un hisopo de algodón embebido en alcohol y encendido. Se 
abre nuevamente el grifo y se deja correr agua por varios minutos. Si se trata de conexiones de 
plástico se desinfecta la boca con alcohol isopropílico o alcohol al 70 % y se deja fluir el agua a 
chorro por varios minutos. Recoger la muestra con las precauciones de asepsia adecuadas. Si el 
agua proviene de un pozo, se acciona la bomba de extracción y se deja correr unos minutos antes 




correr el agua durante por lo menos dos horas y verificar la turbidez de esta para no cometer 
errores en las conclusiones. 
 
Las pautas para el muestreo de suelos físico-químico, hidrocarburos, residuos de plaguicidas y 
metales: delimitarse áreas homogéneas (rotaciones y tipos de cultivo, años en que estuvo 
sometido el lote a cultivos). De cada lote seleccionado extraer una muestra compuesta de un 
mínimo de 40 submuestras extraídas en zigzag. Cantidad de suelo: 2,5 kg, profundidad: 0-20 cm 
(López. 2006). 
En el caso de nemátodos: es recomendable extraer una muestra compuesta (MC) por unidad de 
superficie, la cual corresponde a la suma de una cantidad determinada de muestras simples (Ms). 
Las Ms se tomarán al azar o en forma sistemática (zigzag, guarda griega) con un muestreador 
desde 0 a 20 cm de profundidad (Chaves, 2006). 
 
 
Resultados y discusión 
 
Los resultados que se obtuvieron en relación con el agua fueron los siguientes: 
 
 De las 27 huertas muestreadas, el 60 % la obtiene de pozo (16 huertas), el 40 % restante tiene 
agua de red (11 huertas). En las huertas donde el abastecimiento del agua es de pozo surgió: el 
81 % tenía contaminación microbiológica y en varios casos al mismo tiempo; el 69 % además 
tenía presencia de nitratos.  
Del universo de las huertas que tenían agua de red (el 40 %) se concluyó que: en el 9 % había 
nitratos; en el 27 % contaminación microbiológica y en el 64 % de los casos el agua era segura 
(Zumalave Rey, 2015). 
 
Los resultados que se obtuvieron en relación con el suelo fueron los siguientes: 
 
El análisis físico-químico indicó que en casi la totalidad de las huertas tenían el suelo clasificado 
como normal (96,3 %). 
En todas las huertas estudiadas se encontraron nematodos. Si bien estos son altamente dañinos 
para los cultivos hortícolas (Zelaya et al.,2013), en aquellos casos donde hay un gran componente 
de materia orgánica disminuye la densidad de estos. Quizás sea esta la razón para explicar que 
en todas las huertas analizadas cosecharon las hortalizas que cultivaron sin que presentaran 
daños estructurales y con buen valor nutricional. 
Otro de los análisis realizados fue sobre metales pesados. Cabe señalar que los valores hallados 




legislación argentina. Si se considera la holandesa, supera para algún metal 20 veces el máximo 
admisible de aquella (ibídem). 
 
A la luz de los resultados obtenidos, la huerta de Hurlingham demostró tener cromo, cadmio y 




Figura 1.  Metales pesados hallados en la huerta de Hurlingham. 
Fuente: Marbán (2007). 
 
Complementariamente a los exámenes se realizaron entrevistas semiestructuradas a los 
referentes de cada huerta muestreada con el objetivo de conocer las características ambientales 
del entorno para saber si era posible vincularlas con el estado de salud de las personas que 
trabajaban y se alimentaban de esas huertas. Se logró conocer algunas dolencias:  
 
De las 27 huertas respondieron 20 entrevistados (74 %). De este universo, en 11 huertas había 
algún tipo de afección (55 %), mientras que en el 45 % restante no había problemas de salud 
conocidos por el referente. Estaban asociadas a la piel 91 %; vías respiratorias 36.3 %; cáncer 9 
% y otros 27.2 %; mientras que no conocían afecciones 45 % (ibídem). 
 
Otro tema estudiado y plasmado en aquellas entrevistas semiestructuradas −mencionadas 
previamente− apuntaban a poder conocer qué prácticas agroecológicas se implementaban en 
dichas huertas. De los testimonios recabados se obtuvieron los siguientes datos: 
 
En relación con las prácticas agroecológicas, de las 27 entrevistas, 25 respondieron que utilizan 





Teniendo en cuenta que estos metales se hallaban en altas proporciones con el consiguiente daño 
potencial que represan para la salud, y para conocer detalladamente los sitios en donde podría 
haber mayores concentraciones de metales se hizo un nuevo análisis del suelo.  
Ese muestreo se hizo en forma de cuadrícula para delimitar las zonas “calientes” con metales 
pesados para, posteriormente, elegir un lugar apropiado y ensayar allí con lechuga y tomate.   
En la siguiente figura puede apreciarse un resumen de los puntos “calientes” y los valores 
hallados y los valores guía, como valores de referencia, establecidos por la Ley Nacional 24051 y 
su Decreto Reglamentario 831/93.  
 





(Valor de ref. 3 
ppm) 
Cromo (Cr) 
(Valor de ref. 
750 ppm ) 
Cobre (Cu) 
(Valor de ref. 
150 ppm) 
Zinc (Zn) 
(Valor de ref. 
600 ppm) 
Punto N.º 5 5,5 1657 136,8  
Punto N.º 6 5,7 1826 148,4  
Punto N.º 7 5,9 1757 160,9  
Punto N.º 8 6,9 1954 147,2 605,3 
Punto N.º 9 4,2 1541   
Punto N.º 10 5,9 1828 147,7  
Fuente: elaboración propia con datos de Marbán (2008). 
 
 
Resultados del segundo muestreo y la comunidad  
 
Los resultados del segundo muestreo indicaron con precisión los lugares que ostentaban mayor 
contaminación. A partir de esto, se decidió generar una reunión con la comunidad para explicarles 
la situación, ya que muchas familias se alimentaban de aquella huerta.  
La referente propuso que la reunión fuese en una escuela cercana. A la cual también asistieron 
los integrantes de la huerta agroecológica y vecinos que vivían en las inmediaciones. 
Se preparó un pequeño informe para cada asistente. En él se explicaba el daño que ocasionaban 
los metales pesados en el suelo; la vida media de cada uno; las vías de eliminación y las formas 
de remediación posibles. En forma complementaria se confeccionó un cuadro en el cual figuraban 
las partes de las hortalizas que tienen más capacidad para acumular metales.  
Luego de conversar acerca del daño que podían ocasionar los metales pesados en relación con la 
salud humana y las consecuencias potenciales, los asistentes estuvieron de acuerdo en que esas 
hortalizas no podían ser consumidas. A consecuencia de lo ocurrido y con la anuencia de la 




clausurar la huerta. La figura que se observa a continuación es parte del material que se le 
entregó a cada miembro de la comunidad. 
 
 
Figura 2.  Los metales pesados en las plantas. Fuente: compilación propia con datos de Acevedo et al., 
2005. 
 
Con el suelo de Hurlingham a la huerta experimental  de FAUBA  
 
Como siguiente paso se llevaron a la huerta experimental de la Facultad de Agronomía de la 
Universidad de Buenos Aires (FAUBA) muestras de suelo para realizar diferentes ensayos. Las 
líneas de investigación estuvieron a cargo de Ernesto Giardina y participaron tesistas de esa 
facultad con la finalidad de estudiar la aptitud agronómica del suelo contaminado.  
En una de las investigaciones concluyeron que: el contenido de Cu, Pb y Cr en el sustrato 
disminuyó a medida que aumentó la proporción de compost en este. Para Ni y Zn sucedió algo 
similar. La dosis de compost más adecuada según el ensayo para obtener los mayores valores de 







Comienzo de la remediación de la huerta agroecológi ca de Hurlingham  
 
En una visita a la huerta, con la finalidad de realizar nuevos muestreos, la referente reveló que la 
comunidad en su conjunto deseaba “hacer algo para limpiar el suelo”. Por ese motivo estudiaron 
el material informativo que se les entregó en la última reunión –donde se decidió la clausura de la 
huerta– que consideraba desde la acumulación de metales pesados en las distintas partes de la 
planta, vida media, vías de eliminación hasta las formas de remediación posibles y, decidieron 
vivenciar su propia experiencia.  
Resolvieron sembrar, desde el año 2009, aquellas hortalizas que concentraban más 
contaminantes para luego de finalizado el ciclo cosecharlas y descartarlas y comenzar uno nuevo. 
Respetaron la rutina de las asociaciones, la rotación, el uso de los abonos, las prácticas culturales 
y la presencia de flores y aromáticas para el control biológico de plagas, una huerta ideal si no 
fuera por la salvedad de la peligrosidad que contenían esos cultivos. Adicionalmente hicieron una 
campaña con los vecinos linderos y todo el barrio en general para ponerlos en conocimiento de 
que esa tierra estaba siendo “sanada” (término utilizado por los huerteros para identificar el 
proceso que podrían realizar las hortalizas) y que nada de lo sembrado podía ser consumido. La 
comunidad se comprometió y allí donde el alimento era escaso, esa actividad tuvo un valor 
agregado. Desde lo social y lo ambiental esa huerta les dio un motivo, un objetivo y una 
determinación grupal. 
Esa circunstancia propició que se buscara una solución inmediata para los integrantes de esta. Se 
decidió entonces, implementar como estrategia organoponia. 
 
Implementación de alternativas tecnológicas  
 
Hacia marzo del 2011 se inició una investigación sobre diferentes estrategias y metodologías para 
aislar la contaminación superficial del suelo de la huerta.  
Entre las cuales se estudiaron aquellas usadas específicamente para suelos contaminados con 
petróleo. A partir de esa investigación surgió la línea de acción que se implementaría en la huerta 
agroecológica; la utilización de geomembranas. 
Este producto nunca se había empleado para la horticultura y no se conocía en el mundo 
experiencia similar que hubiera sido documentada. Este argumento y el hecho de que podría ser 
modelo piloto para aislar suelos contaminados y transformarlos en productivos en un futuro 
cercano fue, sin duda, la llave para seguir adelante con la gestión y aplicar esta tecnología.  
Hacia fines de 2011 en una jornada de trabajo comunitario se llevó a cabo la primera etapa de la 
colocación de la geomembrana comenzando por la zona donde se encontró mayor contaminación. 
Entre quince personas se removieron las especies cultivadas en el predio para posteriormente 




material de siloplástico con el sustrato ensayado por Valenzuela para implantar luego, tomates de 
la EEA INTA San Pedro y hortalizas que fueron preparadas para tal fin.  
Los miembros de la huerta comunitaria participaron activamente tomando nota, preguntando y 
observando cómo había que colocar la geomembrana, la manera de demarcar la pendiente para 
evitar encharcamientos y como construir el cantero elevado de siloplástico que albergaría el 
sustrato organopónico y las diferentes especies vegetales. 
En los próximos seis meses se continuó trabajando para completar los 400 metros cuadrados que 
conformaba el área contaminada de la huerta y de esa manera lograr la sustentabilidad del 
emprendimiento socio-productivo sin riesgo para la salud humana. En la siguiente secuencia 
fotográfica puede apreciarse como a mediados de 2012 quedó concluido el proceso de la 
colocación de la geomembrana y la implantación de cultivos hortícolas en sustratos 
organopónicos. 
 
    
    
Figura 3.  Vistas del proceso de aislación del suelo contaminado con la geomembrana.  
Fuente: trabajo de campo. 
 
Resultados e identificación de los hallazgos  
 
Como resultado, se implementó la siguiente estrategia tecnológica: geomembranas, sustratos 
organopónicos y canteros elevados de siloplástico en 400 metros cuadrados. De esa manera se 





Simultáneamente, los análisis efectuados al suelo luego de tres años de ser cultivado y cosechado 
a la finalización del ciclo de las hortalizas de hoja, principalmente con lechuga (Lactuca sativa) en 
forma consecutiva dieron como resultado la disminución en la concentración de metales pesados 
del suelo de la huerta como puede observarse en la siguiente figura. 
 
 Figura 4.  Informe de metales pesados para fines de 2011. Fuente: Marbán, 2012. 
 
Cabe señalar que posteriormente, al revisar la bibliografía científica −de habla hispana− se 
comprobó que una experiencia de similares características se había realizado en la cuenca alta 
del río Bogotá, Colombia, en donde se utilizó lechuga como especie fitorremediadora dando como 
resultado la disminución del cadmio y  del cromo en el suelo del lugar a partir del cultivo 
sistemático de ray-grass y lechuga (Lora Silva y Bonilla Gutiérrez, 2010). 
A partir de este descubrimiento se podrá transferir la experiencia recogida y aplicarla en extensas 
áreas del AMBA. Bastará con cultivar lechuga para remediar el suelo, por ser una especie rústica, 
de fácil cultivo, de bajo mantenimiento, que se adapta a diferentes temperaturas y es proclive a 
pocas enfermedades en otros sitios que presenten condiciones de contaminación similar al que se 
estudió en este trabajo. 
El siguiente descubrimiento fue el utilizar geomembranas y disponer de un sustrato especial, 
concebido para la huerta estudiada, y generar así cultivos sin contacto con el suelo contaminado, 
conocidos como organoponia. Como innovación tecnológica en sí misma, la organoponia 
responde a la necesidad de la AUPU al cultivar suelos en áreas en las cuales no se cuenta con un 
suelo fértil o no es posible utilizarlo. Un claro ejemplo de esta estrategia la ostenta la agricultura en 
La Habana, Cuba, desde hace varios años. En relación con la geomembrana, cabe destacar que 
nunca se había empleado para la horticultura y no se conocía en el mundo experiencia similar que 
hubiera sido documentada.  
Otro de los descubrimientos es el referido al ensayo que hicieron en la Facultad de Agronomía de 
Buenos Aires con el suelo de la huerta contaminada adicionando compost para crear un sustrato 
que pudiese retener los contaminantes encontrados. Como corolario se obtuvo que la dosis de 
compost más adecuada para obtener los mayores valores de los parámetros de calidad fuera del 




Las repercusiones que este hallazgo tendrá para la AUPU están íntimamente relacionadas con las 
prácticas fundacionales del enfoque agroecológico. Con los resultados a la vista, el INTA podrá 
fomentar, aún más, el uso del abonero porque además de la función de enriquecer los cultivos y 
fortalecer las defensas inmunológicas de las especies hortícolas, colaborarán en gran medida, 
utilizando el porcentaje preciso, a contrarrestar los efectos de la contaminación del suelo con 
metales pesados. 
Además, es posible en una parcela, combinar algunos o todos los descubrimientos descriptos, 
lechuga, geomembrana, 25 % de compost y organoponia para remediar suelos de manera más 
rápida y producir hortalizas en áreas urbanas y periurbanas de forma segura y transformar, 
finalmente, en productivos suelos degradados.  
En este sentido, a fines de 2014 productores del Valle de Río Negro ya han consultado la 
viabilidad de aplicar estas tecnologías en su provincia. 
Complementariamente se desarrolló un Plan de Gestión con el objeto de fortalecer 
institucionalmente la AUPU en el marco del desarrollo sustentable, a partir de la experiencia 
desarrollada en la huerta agroecológica de Hurlingham. Las ideas rectoras, estrategias, líneas de 
acción y actividades desarrolladas conforman un modelo tecnológico posible.  
Entre las estrategias se hallan: promover el ordenamiento territorial en el partido para la utilización 
de baldíos en las áreas mixtas (industrial y residencial de baja densidad) dentro de industrias 
abandonadas, sobre basurales consolidados y en la ribera de los cuerpos de agua; crear parques 
agrarios o cordones productivos para aprovechar suelos disponibles y degradados desarrollando 
en ellos la AUPU.   
Entre las líneas de acción se pueden mencionar: articular entre diferentes dependencias 
municipales y llevar adelante políticas que favorezcan el acceso a la tierra de la población de 
bajos ingresos para desarrollar allí parques agrarios o cordones productivos; promover 
tecnologías apropiadas en los suelos degradados para conseguir espacios de calidad ambiental 
integrados al territorio y en armonía con el medio natural.  
La organización de la propuesta se halla estructurada a partir de programas. Entre los que se 
hallan: implementación del ordenamiento territorial; generación de cooperativas sociales y 
oficialización de organizaciones conformadas; creación y desarrollo de parques agrarios o 
cordones productivos; comercialización de cadenas cortas e implementación de ferias francas y 
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La Universidad de Extremadura al investigar la gestión y la conservación del suelo manifiesta que 
la presencia de plantas hiperacumuladoras puede permitir su aprovechamiento para la depuración 
del suelo, eliminándolas sin consumo (Universidad de Extremadura, 2008). 
La absorción de los llamados metales pesados por plantas y hongos del suelo difiere de unas 
especias a otras, marcando un nivel o grado de acumulación en estos, como se aprecia en la 
siguiente figura. 
 
Tipo  Plantas  Hongos  
Muy intensa Cd Hg 
Intensa  -- Cd, Be, Cu  
Media Zn, Mo, Hg, Cu, Pb, As, Co Zn 
Ligera Mo, Ni, Cr As, Mn 
Nula Be, Fe -- 
Figura 5.  Grado de acumulación de metales pesados en diferentes tipos de plantas y hongos. Fuente: 
Universidad de Extremadura, 2008. 
 
 
Capacidad de las plantas frente a los metales pesad os  
La capacidad de las plantas para bioacumular metales y otros posibles contaminantes varía según 
la especie vegetal y la naturaleza de los contaminantes. “[…] el comportamiento de la planta frente 
a los metales pesados depende de cada metal […]”. (Acevedo et al., 2005). Parte del trabajo que 
realizó el Ministerio de Agricultura de Chile se presenta a continuación.  
 
Cromo:  
La toxicidad aguda o crónica por cromo es causada principalmente por los compuestos de CrVI, 
que es el más biodisponible para las plantas en el suelo. Los cambios en el pH y los exudados 
radicales pueden influir en los estados de oxidación del cromo aumentando o disminuyendo la 
biodisponibilidad. Aumenta su solubilidad por debajo de los 5,5 pH y por encima de los 8,5 pH.   
Generalmente se observa un mayor contenido de Cr en raíces que en tallos y hojas, y la más baja 






Los iones de cobre (Cu) presentan una alta afinidad para formar complejos con la materia 
orgánica. El rango de mayor biodisponibilidad del Cu oscila desde 4,5 a 7 pH. La movilidad del Cu 
dependerá del nivel de Cu en el sustrato.  
Posee escasa movilidad en la planta permaneciendo mayor concentración en los tejidos de las 
raíces y hojas y menos en los granos. 
 
Cadmio: 
Es un metal muy soluble y peligroso debido a su alta movilidad y a que en pequeñas 
concentraciones tiene efectos nocivos en las plantas. Se ha observado que las plantas de lechuga 
traslocan más cadmio (Cd) a hojas y tallos que otros cultivos.  
Las hojas nuevas de lechuga y espinaca tienen mayor acumulación que en las hojas viejas.  
En los frutos se hallan valores no detectables. 
El Cd inhibe la absorción del hierro. 
 
Mercurio:  
La acumulación de mercurio (Hg) en el suelo se encuentra controlada principalmente por la 
formación de complejos orgánicos y por la precipitación.  
La absorción del Hg desde el suelo es baja constituyéndose en una barrera para la traslocación 
desde las raíces a las partes aéreas de la planta.  
Es decir, altas concentraciones en suelo de Hg da como efecto concentraciones moderadas de Hg 
en hojas. 
El Hg aéreo transportado contribuye al contenido de ese metal en los cultivos y por esta razón al 
consumo humano y animal.  
Una parte del Hg atmosférico es absorbido directamente por las hojas de las plantas.  
 
Plomo: 
La solubilidad del plomo (Pb) varía en los horizontes superficiales. La acidez creciente del suelo 
puede aumentar la solubilidad del Pb, pero su movilidad es más lenta que su acumulación en las 
capas del suelo ricas en materia orgánica.  
La localización del Pb cerca de la superficie del suelo está en relación con la acumulación 
superficial de materia orgánica. 
En las plantas el Pb se acumula principalmente en las raíces siendo mínima su presencia en las 
estructuras reproductivas. 
 
En general, se puede establecer que los metales más tóxicos tanto para las plantas superiores 
como para ciertos microorganismos son: Hg, Cu, Pb, Co, Cd y posiblemente Ag, Be, Sn. (Acevedo 





Especies hortícolas fitorremediadoras  
 
La Knox Park Foundation ha plantado un huerto de hojas con el fin de extraer el plomo del suelo 
de un solar abandonado donde antes había un almacén de pinturas. También se plantó Brassica 
juncea (mostaza india); una planta muy efectiva en la absorción de plomo (Assadourian, 2003).  
También se conoce un trabajo realizado con Lactuca sativa (lechuga) en la cuenca alta del río 
Bogotá contaminado con los metales pesados cadmio y cromo, como precedente, donde se logró 
disminuir significativamente la concentración de dichos metales pesados a partir del cultivo 
sistemático de ray-grass y lechuga (Lora Silva y Bonilla Gutiérrez, 2010). 
Asimismo, hay investigaciones que describen la manera en que las plantas a través de 
mecanismos como la absorción pueden remediar el suelo reteniendo o acumulando metales 
pesados.  
Al respecto Acevedo et al. (2005) explican que las plantas son mucho más resistentes a los 
incrementos en la concentración de metales que una insuficiencia de un elemento esencial dado. 
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Especies potencialmente fitorremediadoras  
 
En las investigaciones de Ortega-Ortiz et al  (2009) abordan el estudio de las plantas 
hiperacumuladoras: 
algunas especies comunes que se han ensayado con éxito como potenciales fitorremediadoras 
son la alfalfa, la mostaza, el tomate, la calabaza, el esparto, el sauce y el bambú.  
Incluso existen especies vegetales capaces de disminuir la alta salinidad en la capa superficial del 
suelo, gracias a su capacidad para acumular el cloruro de sodio (Wangensteen, 2002). “[…] La 
hiperacumulación es un fenómeno raro y su base evolutiva es motivo de discusión desde su 
descubrimiento. Algunos estudios recientes sugieren que la acumulación inusual de metales 
confiere a estas plantas la capacidad de limitar el herbivorismo y la patógenesis […]”. (Ortega-
Ortiz et al., 2009). 
 
Fitoextracción de metales pesados  
 
Diez Lázaro, Kidd y Monterroso estudiaron la capacidad de las especies: Cistus ladanifer, 
Lavandula stoechas y thymus masticina para remediar suelos con Cr; Cd, Cu, Mn, Ni y Zn y 
encontraron que pueden ser consideradas para su uso en fitoextracción. Asimismo, también 
demostraron que cultivos de alta productividad (Brasita, Helianthus) pueden ser utilizados para 
fitoextracción de metales, ya que su elevada biomasa puede compensar su menor acumulación 
metálica (Diez Lázaro et al., 2002). 
Bidar et al. (2007) estudiaron el comportamiento de Trifolium repens y Lolium perenne e 
investigaron las concentraciones de Cd, Pb y Zn en las plantas y su fitotoxicidad.   
Los comportamientos de Trifolium repens y Lolium perenne, que crecen en un campo 
contaminado con metales pesados, ubicado cerca de una fundición de plomo cerrado. 
En estas especies de plantas, los metales se acumulan preferentemente en las raíces que en 
brotes, de la siguiente manera: Cd> Zn> Pb. 
La exposición de las plantas a dichos metales inducida por el estrés oxidativo en los órganos 
considerados como revelan las variaciones en los niveles de malondialdehído y actividades 
superóxido dismutasa. Estos cambios oxidativos estaban estrechamente relacionados con los 
niveles de metales, especies de plantas y órganos. 
En consecuencia, L. perenne parecía estar más afectado por el estrés oxidativo inducido por 
metales que T.repens. Tomados en conjunto, estos resultados nos permiten concluir que estas 
especies de plantas podrían ser adecuadas para la fitorremediación de suelos contaminados con 







Otras especies hiperacumuladoras  
 
Unterbrunner et al. (2007) investigaron la acumulación de Zn y Cd en los tejidos de los árboles 
adultos y especies herbáceas asociadas recolectados en las zonas contaminadas de Europa 
central.  
Encontraron una considerable acumulación de Cd y Zn en varios sauces, álamos y especies de 
abedul con un máximo de 116 mg Cd kg-1 y 4680 mg Zn kg-1 en hojas de Salix caprea. 
La variación anual de concentraciones de Cd y Zn en hojas de Salix caprea era pequeña, lo que 
indica que los datos obtenidos en diferentes años se pueden comparar.  
Las concentraciones de metales en hojas no estaban relacionados (agua regia o lábil (1 M NH 4 
NO 3 concentraciones en suelo extracto)), pero los factores de acumulación (concentración de la 
hoja: concentración en el suelo) para el Cd y Zn siguieron una función de tipo de registro inverso.  
Los resultados indican que los metales pesados entre los tejidos mostró un mínimo en la madera, 
con el aumento de las concentraciones de Cd y Zn hacia las hojas y las raíces finas (Unterbrunner 
et al.,, 2007).  
Asimismo, Diez Lázaro et al. también demostraron que especies arbóreas como Salix y Populus 
de crecimiento rápido pueden ser utilizados para fitoextracción de metales, ya que su elevada 
biomasa puede compensar su menor acumulación metálica (Diez Lázaro et al., 2002). 
 
 
Consideraciones finales  
 
Iniciando este capítulo se explicó que entre las diferentes fuentes de contaminación del suelo se 
encuentra aquella producida por los metales pesados resultado de la actividad antropogénica.  
La importancia de su estudio y su consiguiente solución radica principalmente en la silenciosa 
exposición a la que está sometida la población en particular y en ambiente en general.  
En este sentido, se ha descripto una experiencia a lo largo de seis años de estudios que da 
cuenta de resultados favorables en el control de este tipo de contaminación, logrando la 
disminución en la concentración de metales pesados del suelo de una huerta. 
La estrategia tecnológica combinando el uso de geomembranas, sustratos organopónicos y 
canteros elevados de siloplástico han hecho posible la sustentabilidad del emprendimiento socio-
productivo hortícola sin riesgo para la salud humana. 
A partir de la experiencia en la huerta agroecológica de Hurlingham y las demás investigaciones 
volcadas en estas páginas será posible la extrapolación de esas prácticas a otros suelos que 
presenten características similares de contaminación.  
Se puede afirmar que existe el sustento teórico y el despliegue de tecnologías apropiadas y 




colaborar en la gestión de recuperación de suelos degradados a través de la mirada conjunta 





ACEVEDO, E., MERA M., SILVA P. Y ROUANET J.; 2005. Informe para los criterios de calidad de suelo agrícola. 
Santiago de Chile. 
ALTIERI, M. 1999. Agroecología. Bases científicas para una agricultura sustentable. Editorial Nordan–
Comunidad, Montevideo. 
ASSADOURIAN, E. Los huertos urbanos. 2014. Washington: World Watch Institute: 30-37. Disponible: 
www.worldwatch.org Visitado el 14 de Agosto de 2016  
AUGE, M. 2004. Hidrogeología Ambiental I. Facultad de Ciencias Exactas y Naturales (UBA). Buenos Aires. 
Disponible: www.sedici.unlp.edu.ar 17 de agosto de 2016.  
AUTORIDAD DE CUENCA MATANZA-RIACHUELO & AGUAS Y SANEAMIENTO ARGENTINOS (ACUMAR-
AYSA).2008. Estudio de Impacto Ambiental del Plan Director de Saneamiento. ACUMAR, Volumen II. 
Buenos Aires. Disponible: www.aysa.com.ar. Visitado el 19 de agosto de 2016. 
BANCO INTERAMERICANO DE DESARROLLO (BID).2012. Programa de Gestión Urbano Ambiental 
sostenible de la Cuenca del Río Reconquista. Buenos Aires. Disponible: www.mosp.gba.gov.ar. Visitado el 
19 de agosto de 2016. 
BARSKY, A. 2010. Buenos Aires y su organización espacial. Caracterización de las situaciones ambientales 
asociadas a la dinámica de las cuencas hidrográficas que atraviesan un territorio metropolitano. Buenos 
Aires. Universidad Nacional de General Sarmiento. Disponible: http://www.urbared.ungs.edu.ar. Visitado el 
20 de agosto el 2016.   
BIDAR, G.; GARÇON, G.; PRUVOT, C.; DEWAELE, D.; CAZIER, F.; DOUAY, F.; SHIRALI, P. 2007. Contaminación del 
Aire y Cambio Climático: Una visión global de los Efectos sobre la Vegetación Forestal. Comportamiento de 
Trifolium repens y Lolium perenne que crece en un campo contaminado por metales pesados: la 
concentración de metales en las plantas y fitotoxicidad. Publicación científica Contaminación Ambiental. 
Volumen 147, Issue 3, , ScienceDirect. pp. 546-553. Disponible: 
http://dx.doi.org/10.1016/j.envpol.2006.10.013 
CICERONE, D. 2005. Gestión Regional de la Contaminación de Cuerpos de Agua Superficiales Contaminados 
con Metales Mejorada. Mejora de la gestión de las masas de agua que están contaminadas con metales. 
Disponible: www.argentinainvestiga.edu.ar  . Visitado el 2 de septiembre de 2016.  
DEFENSOR DEL PUEBLO DE LA NACIÓN. 2007. Informe especial cuenca del río Reconquista. Primera parte. 
Fundación Ambiente y Recursos Naturales. Buenos Aires. Disponible: www.farn.org.,ar. Visitado el 10 de 
septiembre de 2016.  
DIEZ LÁZARO, J.; KIDD, P.; MONTERROSO, C. 2002. Biodisponibilidad de Metales en Suelos y Acumulación en 
Plantas en el Área de Trás-Os-Montes (Ne Portugal): Influencia del Material Original. Revista del 
Departamento de Edafoloxía e Química Agrícola. Volumen 9:313-328. Facultad de Biología, Universidad de 





DI PACE, M. 2007. Anales de la educación común. Educación y ambiente. Situación ambiental y 
sustentabilidad en el Área Metropolitana de Buenos Aires. Buenos Aires, Publicación de la Dirección 
General de Cultura y Educación de la Provincia de Buenos Aires. Tercer siglo, año 3, número 8. Disponible: 
www.servicios2.abc.gov.ar.- Visitado el 12 de septiembre de 2016.  
FABRIZIO DE IORO, A. 2007. Para remediar al Matanza-Riachuelo. Buenos Aires: Agronomía Informa. 
Disponible: www.agro.uba.ar .- Visitado el 12 de septiembre de 2016.. 
FABRIZIO DE IORO, A. 2008. Agrosistemas: Impacto Ambiental y Sustentabilidad, Metales pesados en las 
aguas del Riachuelo. Editorial Lidia Giufré. Buenos Aires. p. 493 . 
GIACCIO, G. 2002. La Agroecología y su aporte a la conservación de los recursos naturales. Ediciones INTA. 
Buenos Aires. 
GIUFFRÉ, L.; RATTO, S.; ROMANIUK, R. 2008. Indicadores Ambientales. Agrosistemas: impacto ambiental y 
sustentabilidad. Buenos Aires. p. 493. 
GÓMEZ OREA, D. 1999. Evaluación del Impacto Ambiental. Editorial Agrícola Española, Madrid. 
INSTITUTO NACIONAL DE TECNOLOGÍA AGROPECUARIA (INTA). 2006. Programa Nacional Hortalizas, 
Flores y Aromáticas. Proyecto Integrado: Desarrollo de tecnologías de procesos y gestión para la 
producción periurbana de hortalizas (PNHFA3). Disponible:www.inta.gob.ar .- Visitado el 12 de septiembre 
de 2016. 
KUCZYNSKI, D. 1994. Estudio ambiental de un curso de agua urbano altamente deteriorado por acción 
antropógena. Revista de Ecología Médica y Salud Ambiental,  I (4). 1-14. Buenos Aires. 
LAVADO, R.; ZUBILLAGA, M. 2008. Efecto Ambiental de la Actividad Industrial, la Vida Urbana y la Producción 
Agropecuaria. Agrosistemas: impacto ambiental y sustentabilidad. Buenos Aires.  p. 493.  
LORA SILVA, R.; BONILLA GUTIÉRREZ, H. 2010. Remediación de un suelo de la cuenca alta del Río Bogotá 
contaminado con metales pesados cadmio y cromo. Revista U.D.C.A: Actualidad & Divulgación Científica, 
número 13. Universidad de Ciencias Aplicadas y Ambientales.  Bogotá. pp. 61-70.Disponible: 
www.udca.edu.co. Visitado el 19 de septiembre de 2016. 
MALPARTIDA, A. 1999. Informes Especiales, La cuenca del Río Matanza-Riachuelo.  Universidad Tecnológica 
Nacional y Multimedios Ambiente Ecológico. Buenos Aires. Disponible: www.ambiente-ecologico.com 
Visitado el 19 de septiembre de 2016. 
MARBÁN, L. 2008. Metales pesados: evaluación dirigida a la exposición urbana. Seminario del Proyecto 
Integrado: Desarrollo de tecnologías de procesos y gestión para la producción periurbana de hortalizas 
(PNHFA3) 2006-2012. Una reflexión sobre el periurbano hortícola. Buenos Aires, Argentina.   
MITIDIERI, M. 2006. Proyecto Integrado: La agricultura urbana y periurbana. Desarrollo de tecnologías de 
procesos y gestión para la producción peri urbana de hortalizas. Ediciones INTA. Buenos Aires. 
MORRAS, H. 2010. Ambiente físico del Área Metropolitana. Buenos Aires. Ediciones INTA. Buenos Aires. 
Disponible:  el 19 de septiembre de 2016. 
MUZLERA KLAPPENBACH, A. 2011. Absorción de Metales pesados en Lechuga Morada (Lacttuca sattiiva L. 
variedad Morada) cultivada en macetas con diferentes dosis de compost.Tesis de grado para la obtención 
del título de Ingeniera agrónoma: . 
ORGANIZACIÓN DE LAS NACIONES UNIDAS PARA LA ALIMENTACIÓN Y LA AGRICULTURA (FAO). 
2013. Agricultura urbana y periurbana en América Latina y el Caribe: Una realidad. Adaptándose al cambio. 




ORTEGA-ORTIZ, H.; BENAVIDES-MENDOZA, A.; ARTEAGA ALONSO, R.; ZERMEÑO-GONZÁLEZ, A. 2009. 
Fitorremediación de Suelos Contaminados con Metales Pesados. Temas Modernos de Nutrición Vegetal. 
Publicación del Departamento de Horticultura, Universidad Autónoma Agraria Antonio Narro. Sociedad 
Mexicana de la Ciencia del Suelo, A.C. Texcoco, México. pp. 124-147. Disponible: 
http://abenmen.com/a/Nutricion_Vegetal-4.pdf. Visitado el 19 de septiembre de 2016. 
RATTO, S. 2010. Usos del suelo. Contaminación. Atlas Ambiental de Buenos Aires. Buenos Aires. 
Disponible: www.atlasdebuenosaires.gov.ar. Visitado el 19 de septiembre de 2016.  
REAL ACADEMIA ESPAÑOLA. 2010. Ortografía de la lengua española. Madrid. Espasa. 
SALIBIÁN, A. 2004. Ecotoxicological assessment of the highly pollted Reconquista River of Argentina. Rev. 
Environ Contaminación toxicológica 185:35-65.  
SALIBIÁN, A. 2007. Evaluación ecotoxico-lógica del Río Reconquista. Contribuciones científicas, período 
1986-2007. Departamento de Ciencias Básicas, Universidad de Luján, Luján. 
TITO, G. 2014. Producción de alimentos de forma agroecológica. INTA. Disponible: 
www.ms.gba.gov.ar/sitios/alimentos/files/2014/.../6-Dr.-Gustavo-Tito.pdf. Visitado el 19 de septiembre de 
2016. 
Unterbrunner, R.; Puschenreiter, M.; Sommer, P.; Wieshammer, G.; Tlustoš, P.; Zupan, M.; Wenzel, W. 
2007. La acumulación de metales pesados en los árboles que crecen en sitios contaminados en Europa 
central. Contaminación Ambiental, volumen 148, número 1, pp. 107-114. Disponible: 
dx.doi.org/10.1016/j.envpol.2006.10.035  
VALENZUELA, O. 2005. Los sustratos: aspectos generales. Propiedades físicas y químicas de los materiales 
más utilizados en la producción de plantas en contendedores de Argentina. Seminario Internacional 
Preparación y manejo de sustratos en plantas ornamentales y florales. 24 al 26 de noviembre de 2005, 
Ciudad Autónoma de Buenos Aires.  
VULLO, D. 2003. Microorganismos y metales pesados: una interacción en beneficio del medio ambiente. 
Química Viva, volumen 2, número 3. Departamento de Química Biológica. Facultad de Ciencias Exactas y 
Naturales (UBA). Buenos Aires. Disponible: www.quimicaviva.qb.fcen.uba.ar Visitado el 19 de septiembre de 
2016. 
ZELAYA, E.; PALACIOS, P.;PERALTA, S. 2013. Nematodos en la huerta familiar. Publicaciones INTA. 
Disponible: www.inta.gob.ar  Visitado el 19 de septiembre de 2016. 
Zumalave Rey, B. 2015. Gestión de la Agricultura Urbana y Periurbana para el Desarrollo Sustentable. Un 
estudio de caso: Posibilidades de producción urbana de hortalizas en huerta agroecológica de Hurlingham 








Rol de la simbiosis micorrícico arbuscular y de las  enmiendas orgánicas en 
la tolerancia a elementos tóxicos: su aporte en la remediación de suelos 
contaminados 
 
Catalina Vidal1, Sebastián Meier1, Susana García1, Jorge Medina1, Gustavo Curaqueo1,2, Lourdes Gil-Cardeza3, 
Paula Aguilera1, Fernando Borie1 y Pablo Cornejo1* 
 
1Departamento de Ciencias Químicas y Recursos Naturales, Scientific and Technological Bioresource Nucleus, 
BIOREN-UFRO. Universidad de La Frontera. Avda. Francisco Salazar 01145, Temuco, Chile.  
2Departamento de Ciencias Agronómicas y Recursos Naturales. Universidad de La Frontera. Avda. Francisco 
Salazar 01145, Temuco, Chile. 
3Laboratorio de Biodiversidad Vegetal y Microbiana, Facultad de Ciencias Agrarias, Universidad Nacional de 




Bases biológicas de la simbiosis micorrícico arbusc ular 
 
La simbiosis micorrícico arbuscular (MA) es una interacción mutualista establecida entre la raíz de 
una planta y hongos del suelo pertenencientes al phylum Glomeromycota. Esta es la simbiosis 
terrestre más extendida, existe en aproximadamente el 80 % de las plantas terrestres. Los hongos 
MA presentan una biotrofía obligada, por lo que dependen completamente de la asociación con la 
raíz para completar su ciclo de vida, formando propágulos viables (Smith y Read, 2008). El proceso 
de colonización comienza en las células del córtex, desde donde las hifas generadas por un 
propágulo del hongo se extienden inter e intracelularmente por la raíz. En el interior de la célula 
radical las hifas se dividen dicotómicamente y establecen un contacto íntimo con la membrana 
plasmática de la célula radical, donde ambas forman una matriz interfacial, generando la estructura 
típica de esta simbiosis, el arbúsculo (Barea et al., 2005). Es en el arbúsculo donde se produce el 
intercambio bidireccional de nutrientes y agua desde el hongo a la planta, y de compuestos 
carbonados en el sentido inverso. Por su parte, las hifas extrarradicales cumplen funciones múltiples, 
ya que además de absorber nutrientes y transportarlos a las células de la raíz desde lugares 
inaccesibles a ella, son capaces de conglomerar o agrupar partículas del suelo, favoreciendo la 
formación de agregados y potenciando así una mayor estabilidad de la estructura edáfica (Curaqueo 
et al., 2011). Finalmente, los hongos MA generan esporas de resistencia las que, junto con el micelio 
fúngico activo en el suelo, constituyen los principales propágulos que proseguirán el ciclo de 





Es igualmente destacable el que los hongos MA favorecen el establecimiento de otros 
microoganismos en el suelo beneficiosos para el crecimiento vegetal, como i) bacterias fijadoras de 
N2, ii) bacterias promotoras del crecimiento vegetal y iii) microorganismos de vida libre solubilizadores 
de fosfatos, entre otros (Barea et al., 2005). Este aspecto es muy importante, ya que la disminución o 
desaparición de propágulos rizosféricos es un fenómeno que se registra en la totalidad de los suelos 
degradados y contaminados (Requena et al., 2001; Meier et al., 2012a). Por lo tanto, el contar con 
los beneficios de la simbiosis MA bajo estas condiciones resulta clave para promover no solo el 
establecimiento y crecimiento de plantas, sino también de otros grupos microbianos beneficiosos, 
convirtiéndose así una planta micorrizada en una potencial isla de recursos (Medina et al., 2015a). 
 
 
Micorriza arbuscular y establecimiento vegetal en s uelos contaminados 
 
La remediación de suelos contaminados por metales es a menudo un proceso complejo y costoso. 
Sin embargo, durante el último tiempo se han desarrollado un amplio número de estrategias entre las 
que se incluyen procesos físicos, químicos y biológicos (Meier et al., 2012a) con el fin de remediar el 
daño (pérdida de cobertura vegetal, biomasa, diversidad y carbono, entre otros) causado por la 
presencia de elementos potencialmente tóxicos (EPT) en diversos ambientes (Ciccu et al., 2003). 
Dentro de las alternativas disponibles actualmente, existe un gran interés por el uso distintos 
organismos (biorremediación) como plantas y sus microorganismos asociados con el fin de rehabilitar 
y recuperar los suelos contaminados. En este sentido, procesos que utilizan plantas y que en forma 
genérica reciben el nombre de fitorremediación (Pilon-Smits, 2005) se vislumbran como una opción 
atractiva para estos propósitos. 
 
Un aspecto importante para considerar en los procesos de remediación de ambientes 
contaminados con EPT es la adecuada comprensión de la interacción planta-microorganismo. En 
este aspecto, los organismos que establecen simbiosis con las plantas, tales como los hongos MA 
han recibido especial atención en la búsqueda de optimizar las aplicaciones tecnológicas que 
puedan promover un mayor beneficio de la simbiosis (Cornejo et al., 2008; Meier et al., 2011; 
2012a 2012b). De forma más específica, es bien conocido que los hongos MA contribuyen al 
establecimiento y crecimiento vegetal, especialmente bajo condiciones restrictivas de agua y 
fertilidad (Barea et al., 2011), ayudando a la adquisición de nutrientes para la planta, 
especialmente fósforo (Javot et al., 2007), nitrógeno (López-Pedrosa et al., 2006), calcio (Vögel-
Mikus et al., 2006), potasio (Andrade et al., 2010) y zinc (Audet y Charest, 2006), y contribuyen a 
mejorar la estructura y agregación del suelo a través de la producción de glomalina (Wright y 
Upadhyaya, 1998; Cornejo et al., 2008). Estos aspectos nutricionales finalmente generan que las 




además presentando diferentes grados de tolerancia en la planta hospedera (Del Val et al., 1999; 
Gaur y Adholeya, 2004; Hildebrandt et al., 2007), los que serán detallados más adelante.  
 
 
La simbiosis MA en suelos contaminados con EPT: cas os en Chile y Argentina 
 
Los EPT generados por el manejo inadecuado de residuos generan fuertes disminuciones en la 
actividad, diversidad y densidad de las poblaciones bióticas de los sistemas afectados, incluyendo 
mesofauna, plantas y microorganismos (Meier et al., 2012b). Estos EPT pueden depositarse y 
permanecer por prolongados períodos en un lugar determinado, o movilizarse a otros lugares por 
acción del viento o el agua, extendiendo el problema de contaminación a otros ecosistemas 
(contaminación difusa). Las principales actividades antrópicas que generan estos desechos son las 
industriales; la minería es la principal en Chile, especialmente en la zona norte y centro del país, 
donde se han registrado altos niveles de EPT, coexistiendo con varios centenares de sitios con 
relaves y cierres de faenas (MMA, 2011). En este sentido, Chile es el principal productor de cobre 
(Cu) del mundo, contribuyendo con el 40 % de las exportaciones nacionales, lo que se traduce en 
más de un tercio del total de Cu producido anualmente a nivel mundial (COCHILCO, 2010). Sin 
embargo, la intensidad con que se realiza esta actividad ha producido un impacto negativo en los 
ecosistemas, principalmente debido a producción y acumulación de residuos con altas cantidades de 
EPT, tanto en labores de extracción como en el procesamiento industrial para la obtención de Cu 
(Ginocchio et al., 2004; Meier et al., 2012).  
 
Los EPT presentes en los residuos mineros, tales como Cu, Zn, Pb, entre otros (Adriano, 2001), 
poseen un riesgo potencial tanto para la población humana como para el medioambiente debido a 
que altas concentraciones de estos elementos producen toxicidad a organismos superiores y 
microorganismos, por lo que su manejo ambiental debe ser una prioridad asociada a la actividad 
minera (Sarabia et al., 2003). En Chile la situación no es distinta, lo que resulta todavía más 
preocupante considerando que los estudios científicos relativos al tema son escasos, situación que 
no se corresponde con la magnitud de la actividad minera. En este contexto, estudios realizados por 
Ginocchio et al. (2004) y González et al. (2008) han descrito la drástica pérdida de diversidad en las 
comunidades vegetales en ecosistemas afectados por el depósito de material particulado enriquecido 
con metales provenientes de las actividades mineras. Concretamente, esta actividad ha generado la 
pérdida de vastas extensiones de terrenos destinados a actividades agrícolas, efecto que se hace 
evidente en la reducción de cobertura vegetal y aumento en la erosión del suelo dentro del 
ecosistema mediterráneo en el valle de Puchuncaví, Chile central (Ginocchio, 2000). 
 
De Gregori et al. (2003) realizaron estudios que describen los niveles de Cu, Sb y As en suelos 




Ginocchio (2000) y González et al. (2008) realizaron caracterizaciones de especies vegetales 
presentes en el valle de Puchuncaví (región de Valparaíso), fuertemente impactado por la actividad 
de la refinería de Cu de Ventanas. En estos estudios se describió un total de 22 especies de plantas 
(pseudo)metalofitas, a las cuales también se les analizó su acumulación de Cu (González et al., 
2008). Sumado a esto, como grupo de investigación comenzamos el estudio del rol de las 
comunidades de hongos MA en suelos contaminados, así como los mecanismos que presentan 
estos hongos para promover el establecimiento de metalofitas endémicas, usando como modelo de 
referencia el ecosistema Mediterráneo del valle de Puchuncaví (Cornejo et al., 2008a). Entre otros 
resultados destacables, se encontró que los hongos MA adaptados a altas concentraciones de Cu 
permitieron la supervivencia de las plantas a niveles fitotóxicos de Cu, posiblemente a través de 
mecanismos de exclusión que favorecen la disminución del estrés oxidativo producido por este metal. 
Además, se evidenció una compatibilidad específica entre la planta huésped y los hongos MA, lo que 
determinaba marcadas diferencias en las comunidades de hongos MA asociados a distintas especies 
vegetales, así como debido a los niveles de contaminación con Cu (Meier et al., 2011; 2012a; 2015). 
 
Aunque la presencia de EPT ha determinado una notable pérdida de cobertura y diversidad vegetal 
(Ginocchio, 2000; González et añ., 2008), se han encontrado comunidades de hongos MA efectivas 
en promover el establecimiento y crecimiento de plantas a altos niveles de contaminación (Cornejo et 
al., 2008b; Gil-Cardeza et al. 2014, Meier et al., 2011; 2012b; 2015). Destacan dentro de estas la 
asociación entre la planta Oenothera picensis, la que muestra un alto grado de especificidad con un 
ecotipo de Acaulospora lacunosa (Cornejo et al., 2008b), así como Baccharis linearis e Imperata 
condensata, que cuentan con comunidades complejas de hongos MA, encontrándose hasta 8 
ecotipos pertenecientes principalmente a los géneros Acaulospora, Gigaspora y Scutellospora 
(Cornejo et al., en preparación). Cabe destacar que I. condensata presenta niveles de exudación de 
citrato extremadamente altos y relacionados con los niveles crecientes de Cu (hasta 150 mol citrato 
g-1 h-1), lo que la convierte en una especie muy efectiva excluyendo el Cu para hacer frente a estas 
condiciones tóxicas (Meier et al., 2012a). Sin embargo, mayor cantidad de estudios se requieren para 
caracterizar de forma más completa la diversidad de hongos MA en suelos contaminados, que 
permitan contar con una amplia base de recursos genéticos para ser utilizados en un futuro en 
programas de biorremediación. En el intertanto, se continúa avanzando en el estudio de las bases 
biológicas que presentan estos hongos para hacer frente a la presencie de altos niveles de EPT en el 
suelo. 
 
Por su parte, en Argentina las principales industrias contaminantes son las siderúrgicas, curtiembres, 
frigoríficos, petroquímicas y celulósicas. Aportan, predominantemente contaminantes como cadmio, 
cromo, plomo, cobre, hierro, mercurio, aluminio, arsénico y selenio. El cromo (Cr) es utilizado en 
varios procesos industriales entre los que se encuentra el curtido de cueros. Existe en el suelo en 




nutrición humana y tiene baja biodisponibilidad pues precipita en el suelo, mientras que el Cr(VI) es 
un carcinogénico de clase A, altamente soluble, móvil y por lo tanto biosdisponible (James, 1996; 
Khan, 2001). El Cr(VI) se encuentra principalmente como anión cromato (CrO4
2-) o, en menor 
proporción, como sales de cromato (ej. CaCrO4, BaCrO4, PbCrO4) en suelos neutros a alcalinos 
(Dhala et al., 2013; James, 1996). Los desechos de la industria curtiente contienen gran cantidad de 
Cr(III), aproximadamente el 40 % del Cr(III) utilizado es desechado y cuando es depositado en el 
suelo hasta un 15% puede oxidarse a Cr(VI) (James, 1996). 
 
Con el fin de estudiar el posible efecto biorremediador de los hongos MA adaptados a suelos 
contaminados con Cr se muestreó suelo rizosférico de las especies vegetales más abundantes, 
Ricinus communis y Conium maculatum, así como suelo desnudo (sin cobertura vegetal en al menos 
2 m a la redonda) de una zona lindante al arroyo Morón, provincia de Buenos Aires, que recibe 
descargas industriales principalmente de curtiembres. Las concentraciones de Cr total y Cr(VI) en 
todos los suelos fue igual o mayor a los límites permitidos por la legislación nacional (250 µg Cr g-1 
de suelo y 8 µg Cr(VI) g-1, Ley 24051). Como principales resultados, se pudo destacar que las 
menores concentraciones de Cr total y Cr(VI) en suelo se encontraron en las rizósferas de R. 
communis. Además, la concentración de Cr fue mayor en las raíces que en los tejidos aéreos en 
ambas especies vegetales. Sin embargo, resultó altamente destacable que la concentración de Cr en 
la fracción enriquecida en glomalina fue mayor en los suelos sin vegetación que en los suelos con 
vegetación. Por una parte, este resultado sugiere que el posible efecto estabilizador de la glomalina 
se mantendría aun en ausencia de especies vegetales. Por otra parte, se encontraron estructuras de 
hongos MA en las raíces de ambas especies vegetales; el porcentaje de micorrización es mayor en 
las raíces de R. communis en comparación con las raíces de C. maculatum. En las raíces de R. 
communis se observaron vesículas y arbúsculos mientras que en las raíces de C. maculatum solo 




Figura 1.  A) Hongos micorrícicos arbusculares en raíces de Conium maculatum y Ricinus communis 
aislados de suelos contaminados con Cr. y B) R. communis A1: arbúsculo, B1: vesícula; C) C. maculatum 1: 






La existencia de hongos MA en suelos contaminados con Cr, la presencia de Cr en la fracción de 
suelo enriquecida en glomalina, sumado a que la concentración de Cr total fue menor en la rizósfera 
de R. communis sirvieron de base para continuar con el estudio de las comunidades de hongos MA 
de las rizósferas de R. communis. Para ello se están utilizando caracteres morfológicos y 
moleculares de las esporas y evaluando el posible rol biorremediador. Preliminarmente, se ha podido 
observar que la mayor cantidad de ecotipos de hongos MA aislados de rizósferas de R. communis 
del sitio contaminado con Cr pertenecieron a la familia Glomeraceae y se encontraron algunos 
ejemplares de la familia Gigasporaceae. En suelos rizosféricos de R. communis no contaminados se 
observaron ecotipos de hongos MA de las familias Acaulosporaceae y Gigasporaceae (datos no 
publicados). Estos resultados están en concordancia con diversos estudios que han encontrado que 
la familia Glomeraceae es la más tolerante a elevadas concentraciones de EPT (Gaur y Adholeya, 
2004). En cuanto al posible rol de los hongos MA adaptados al sitio contaminado con Cr, nuestros 
estudios sugieren que favorecería la micorrizo-estabilización por sobre la fitoextracción, y que 
además estos hongos serían más eficaces en disminuir la concentración de Cr(VI) que otros hongos 
MA de sitios no contaminados con Cr (datos no publicados).  
 
 
Mecanismos presentes en la interacción planta-hongo  MA para tolerar EPT 
 
Para mantener la homeostasis celular los organismos han desarrollado complejas rutas de captación, 
quelación, transporte y almacenaje (Festa y Thiele, 2011). En este sentido, los metales no esenciales 
y cantidades excesivas de micronutrientes como Cu, pueden ser detoxificados por diversos 
mecanismos incluyendo la secreción, compartimentalizacion o quelación del metal por ligandos (Hall, 
2002). Si bien en la simbiosis MA ambos organismos trabajan en conjunto para minimizar los efectos 
dañinos que los EPT pueden originar, cada simbionte posee sus propios mecanismos para hacer 
frente a la toxicidad. En el caso de las plantas, los mecanismos más conocidos incluyen la exudación 
de ácidos orgánicos de cadena corta (AOCC), la producción de proteínas transportadoras de 
metales, metalotioneínas y fitoquelatinas. 
 
En detalle, los AOCC son compuestos exudados por las raíces de las plantas, conocidos por su 
capacidad de estimular el crecimiento microbiano y movilizar nutrientes de baja solubilidad desde el 
suelo (Jones y Darrah, 1994; Neumann y Romheld, 1999; Dakora y Phillips, 2002). Sin embargo, en 
los últimos años se han estudiado por su respuesta a una serie de estreses ambientales (Jones, 
1998), reduciendo la biodisponibilidad de diversos EPT en el suelo (Nigam et al., 2001) y generando 
así una disminución de la toxicidad. Varios reportes han demostrado que las raíces de plantas 
expuestas a altos niveles de Cu pueden exudar diversos AOCC, incluyendo ácido cítrico, oxálico y 
succínico, que juegan un rol importante en el alivio de la toxicidad por Cu (Quartacci et al., 2009). En 




exclusión de Cu altamente efectivo presente en algunas plantas metalofitas, debido a la fuerte 
afinidad que este compuesto muestra al formar complejos extracelulares estables (Nigam et al., 
2001). 
 
Muchos organismos han desarrollado redes homeostáticas complejas para asegurar la disponibilidad 
del metal, controlar la absorción, distribución, utilización y evitar sus efectos tóxicos (Pilon, 2011). En 
este sentido, las proteínas transportadoras de metal son la primera línea de defensa a las 
perturbaciones de la homeostasis celular y subcelular, resultando un componente clave en estas 
rutas. Por ejemplo, en plantas la absorción de Cu de alta afinidad está mediada por una familia de 
transportadores denominados COPT (Kampfhenkel et al., 1995; Puig, 2014). No obstante lo anterior, 
el efecto que la simbiosis AM tiene sobre la expresión y actividad de este tipo de proteínas sobre sus 
hospederos es aún bastante desconocido. Por su parte, las fitoquelatinas (PC) son proteínas 
implicadas principalmente en la homeostasis celular y el tráfico de nutrientes metálicos esenciales, 
en particular Cu y Zn (Klapheck et al., 1995; Chen et al., 1997). Sin embargo, los niveles de 
exposición de Cu y Zn mínimamente necesarios para inducir la síntesis de PCs en concentraciones 
considerables para células vegetales son a menudo muy superiores a las necesidades nutricionales, 
incluso encontrándose cercanas a los límites de toxicidad (Schat et al., 2000). Las metalotioneinas 
(MT) por su parte, constituyen una familia extensa de proteínas de bajo peso molecular (Hamer, 
1986; Coyle et al., 2002). Estos polipéptidos poseen residuos de cisteína dispuestos en motivos de 
unión a metal, que proporcionan ligandos sulfhidrilos para la coordinación de iones metálicos 
bivalentes (Cobbett y Goldsbrough, 2002) jugando un papel importante en el secuestro intracelular de 
diversos EPT. Se ha demostrado que el Cu induce la expresión de genes que codifican para algunas 
MTs de unión a este metal. Además, diversos reportes en un grupo de ecotipos de Arabidopsis 
correlacionaron estrechamente el nivel de expresión de un gen de MT con la tolerancia a Cu (Murphy 
y Taiz, 1995). 
 
En el caso de los hongos MA también se han descrito numerosas vías por las cuales logran captar, 
extraer o aislar distintos EPT (Figura 2), destacándose principalmente el rol de la glomalina liberada 
por el hongo hacia el suelo, la cual posee la capacidad de secuestrar extracelularmente diversos EPT 
(Cu, Pb, Al, entre otros) incluso en condiciones de acidez extrema (Cornejo et al., 2008a; Aguilera et 
al., 2011; Seguel et al., 2015). Estudios moleculares sobre esta glicoproteína han revelado una 
secuencia de 17 aminoácidos que mostró similitud con una proteína de choque térmico 60 (hsp 60) 
(Gadkar y Rillig, 2006). Los roles funcionales putativos de esta proteína incluyen la agregación de 
sustrato (Wright y Upadhyaya, 1998) y la unión a hierro (Rillig et al., 2001). Considerando que la 
glomalina se encuentra principalmente en el micelio de los hongos MA (80 %) en lugar de ser 
secretada hacia el medio (Driver et al., 2005), se postula que la glomalina cumple una función 
primaria en las hifas, por lo que probablemente los efectos observados en el suelo sean una 



















Figura 2.  Mecanismos presentes en la simbiosis MA frente a contaminación con EPT. 1) Quelación extracelular 
por glomalina; 2) Adsorción a la pared celular del hongo; 3) Utilización de la membrana plasmática como 
barrera; 4) Importación por transportadores; 5) Quelación intracelular con metaloproteínas; 6) Exportación por 
transportadores; 7) Confinamiento en la vacuola; 8) Transporte por hifas cenocíticas; 9) Transferencia a la 
matriz interfacial en la célula radical; 10) Acumulación de precipitados por esporas (Modificado de Meier et al., 
2012b). 
 
Adicionalmente, para el caso de los hongos MA se han descrito transportadores de membranas y MT 
capaces de controlar a nivel citoplasmático la concentración de EPT en la célula, generalmente 
produciendo su acumulación final en vacuolas (González-Guerrero et al., 2007; 2008). González-
Guerrero et al. (2010) identificaron desde micelio extrarradical del hongo micorrícico Glomus 
intrarradices, una secuencia de cDNA putativa (GintABC1) que codifica para un transportador del tipo 
ABC, que es regulado por Cd y Cu, lo que sugiere que puede estar involucrado en su detoxificación. 
Más recientemente, Tamayo et al. (2014) realizaron un análisis del genoma del hongo Rhizophagus 
irregularis para trasportadores de Cu, Fe y Zn. Este estudio permitió la identificación de 30 marcos de 
lectura abierta en el genoma de este hongo, potencialmente codificantes para transportadores de 
metales. Para el caso de las MT el estudio molecular en hongos MA ha demostrado que estas juegan 
un rol importante en la tolerancia a distintos metales. Tal es el caso del gen GintMT1, que codifica 
una MT presente en el micelio extrarradical de Glomus intrarradices, el primer gen reportado para el 
género Glomus. El análisis funcional de este gen en Saccharomyces cerevisiae, sensible a Cu, 
reveló que la expresión génica de estos transcritos fueron elevados en micelios tratados con 5 uM de 




2007). Esta elevada expresión de GintMT1 en los tratamientos con Cu, junto con su capacidad para 
proporcionar tolerancia a una levadura sensible a Cu, sugiere que GintMT1 podría ofrecer protección 
al menos contra Cu. 
 
En cuanto al rol que juegan las estructuras de los HMA, Cornejo et al. (2013) observaron que 
esporas de G. intraradices que crecen en cultivos monoxénicos y de G. claroideum en suelos 
contaminados con Cu, poseían la capacidad de desplazar la totalidad de su contenido citoplasmático 
para acumular altos niveles de Cu como precipitados. Si bien este comportamiento genera la pérdida 
de la viabilidad de la espora, permite que otras esporas en la colonia conserven su vitalidad y puedan 
generar nuevas colonizaciones. Adicionalmente, a nivel extracelular las hifas pueden adsorber 
diversos EPT a la pared celular (González-Chávez et al., 2002), presumiblemente por la quitina o la 
glomalina en su superficie. Esta capacidad de secuestro e inmovilización de determinados EPT 
también ha sido descrita para las estructuras del hongo (esporas, hifas), tanto extra como 
intrarradicales (micelio interno, vesículas), como en el caso del Al fitotóxico, que está en altos niveles 
en suelos ricos en alofán y con valores bajos de pH (Aguilera et al., 2011; Figura 3). Como se puede 
observar, son variados los mecanismos por los cuales la interacción hongo MA-planta puede hacer 
frente a la toxicidad por EPT; sin embargo, aún quedan interrogantes sobre su regulación, 
especialmente a nivel genético, ya que al ser el hongo un biotrofo obligado, los estudios a este nivel 
son muy dificultosos. 
 
 
Utilización de enmiendas orgánicas para la remediac ión de suelos 
contaminados 
 
Compost obtenidos de residuos orgánicos  
 
Los residuos orgánicos producidos anualmente por distintas actividades como la agricultura pueden 
ser utilizados como enmiendas para la mejora de ciertas propiedades del suelo (ej.: contenido de 
materia orgánica, nutrientes, estructura) (Fisher y Glaser, 2012; Grandy et al., 2002). En este sentido, 
el uso de compost ha ganado especial atención. La aplicación de compost es considerada una 
herramienta biotecnológica importante porque permite reciclar nutrientes y materia orgánica (MO) de 
distintos materiales, como los residuos de cosecha, disminuyendo así la necesidad o requerimientos 
de fertilizantes y pesticidas artificiales (Cogger, 2005; Favoino y Hogg, 2008). La MO estabilizada y 
compostada también incrementa y acelera el crecimiento de plantas, aumentando la captación de 
CO2 y el almacenaje de C en la planta y el suelo (Mondini et al., 2007; Favoino y Hogg, 2008; 
Arriagada et al., 2014), contribuyendo además a las propiedades físicas, químicas y biológicas de los 
suelos enmendados (Cooperband, 2002; Valarini et al., 2009; Medina et al., 2015). Por las 




utilizadas en restauración ecológica y remediación de suelos contaminados con EPT (Azcón et al., 























Figura 3.  Adsorción de Al a estructuras de hongos MA y secuestro en glomalina extraída de suelos ácidos. A) 
Detección de Al en vesículas intrarradicales de hongos MA mediante microscopía confocal láser (MCL). B) 
Detección de Al secuestrado en glomalina mediante MCL. C) Detección de Al en raíces de trigo obtenidas de 
un Andisol con alta saturación de Al mediante tinción histológica con hematoxilina. D) Ultralocalización de Al en 
superficie de esporas de hongos MA obtenidas de suelos ácidos mediante microscopía electrónica de barrido 
acoplada a difracción de rayos X (Fotos: P. Aguilera). 
 
En la actualidad existe un importante número de sistemas de remediación de suelos contaminados 
por metales a través de tratamientos físicos, químicos y biológicos (Meier et al., 2012), destacándose 
entre otras, las técnicas de inmovilización. Estas técnicas se concentran principalmente en la 
disminución de la disponibilidad y actividad de los EPT sin remover el contaminante desde el suelo 
(Adriano et al., 2004; Houben et al., 2012; Medina et al., 2015). En este sentido, el principal objetivo 




a través de reacciones de sorción, complejación y precipitación por efecto del uso de distintos tipos 
de enmiendas (Bolan et al., 2003). Existen enmiendas inorgánicas (ej.: óxidos de hierro, fosfato y 
calcio) y orgánicas como el compost, que han sido utilizadas para promover la estabilización e 
inmovilización de metales y metaloides en el suelo (Castaldi et al., 2005; Derome, 2009; Nielsen et 
al., 2011). Autores como González et al. (2012) han reportado que la combinación de materiales 
inorgánicos y orgánicos ha resultado efectiva en la inmovilización de algunos metales y metaloides 
tales como Cd, Cu, Pb y Zn en suelos contaminados con residuos de la minería. 
 
En el caso de algunos metales como Cu y Zn la aplicación de enmiendas orgánicas estabilizadas 
promueve la inmovilización de estos metales en el suelo a través de la formación de complejos 
(Figura 4). La aplicación de compost en cambio promueve la reducción de Cr (VI) a Cr (III) y su 
subsecuente formación a hidróxido crómico (Park et al., 2011) que lo lleva a precipitar en una forma 
no disponible para plantas y microorganismos. De la misma forma, las reacciones redox son las más 
importantes para los metaloides de origen biótico o abiótico como As y Se (Bolan et al., 2003; Chiu et 
al., 2009; Hsu et al., 2009). Adicionalmente, la aplicación de enmiendas orgánicas estables 
generalmente tiene un efecto en las propiedades físicas del suelo tales como la distribución del 
tamaño de partícula, el patrón de agrietamiento y la porosidad, limitando así la dispersión de las 
partículas contaminadas con el metal a través de la formación de agregados estables al agua (Park 
et al., 2011). 
 
Cabe señalar que la aplicación de enmiendas orgánicas no afecta de la misma forma al 
comportamiento de metales y metaloides. Por ejemplo, bajo condiciones anaeróbicas, un aumento en 
el contenido de MO puede promover la reducción biótica de As(VI) a As(III), incrementando su 
movilidad, disponibilidad y toxicidad en el suelo (Wakao et al., 1988). En general, la aplicación de 
enmiendas orgánicas aumenta el contenido de carbono orgánico disuelto que sirve de fuente de 
energía para los microorganismos reductores (Chiu et al., 2009) teniendo un impacto positivo en la 
remediación de ciertos metales en suelos contaminados. Sin embargo, la formación de complejos 
órgano-metálicos con los compuestos orgánicos solubles podría también aumentar la movilidad del 
metal (Neal y Sposito, 1986). Por esta razón resulta esencial la estabilización química de las 
enmiendas antes de su aplicación a suelos contaminados. 
 
Otro efecto importante de las enmiendas orgánicas en suelos contaminados por EPT es la 
modificación del ambiente rizosférico. Como consecuencia de los cambios en el pH, en la 
concentración de ácidos orgánicos, y en la composición de la solución del suelo y de la actividad 
microbiana, la química del contaminante puede modificarse y promover así su transformación, 
movilidad y disponibilidad (Akhtar y Malik, 2000; Caravaca et al., 2005; Pérez-de-Mora et al., 2006; 
Srinivasan et al., 2012). Como ejemplo de lo anterior, el Hg altera su estado de oxidación y 




susceptible a la formación de complejos estables a través de la formación de fuertes enlaces con las 
sustancias húmicas (Park et al., 2011; Medina et al., 2015).  
 
Existen diversos estudios que sugieren que el uso de enmiendas orgánicas tiene un efecto positivo 
en la actividad de los microorganismos y el crecimiento vegetal. En este contexto, Alguacil et al. 
(2011) reportaron que la aplicación de residuos de remolacha azucarera es una estrategia eficiente 
en la remediación de suelos contaminados por actividades mineras ya que registró un aumento 
considerable en la actividad microbiana y un consecuente crecimiento sostenido de las especies 
vegetales estudiadas. Del mismo modo, Bashan et al. (2012) reportaron importantes modificaciones 
de las condiciones rizosféricas y en la actividad de los microorganismos de la rizosfera, los cuales 
tuvieron un efecto importante en la disponibilidad de los metales estudiados. Por su parte, Curaqueo 
et al. (2014a) reportaron que el uso combinado de compost de alperujo de olivo sumado a la 
inoculación de plantas de Tetraclinis articulata con hongos MA incrementó la producción de biomasa 
de esta especie a la vez que mejoró la fertilidad del suelo y su actividad biológica. Asimismo se 
reportó una disminución en los contenidos de Cr, Ni, y Pb en la parte aérea, así como también un 
descenso en los contenidos de Cr y As en raíces. Otros estudios realizados por Meier et al. (2011, 
2015) reportaron que el uso de residuos de remolacha azucarera biotransformada tuvo un efecto 
positivo en el crecimiento de las comunidades de hongos MA, una disminución en la disponibilidad y 
movilidad de Cu y una modificación de los indicadores de estrés oxidativo en plantas de Oenothera 
picensis. No obstante, a pesar de que tiene un efecto positivo en la remediación de suelos 
contaminados, las enmiendas orgánicas como el compost en algunos casos podrían presentar una 
limitada permanencia en el suelo después de ser incorporados, por lo que promover el uso de 
métodos de compostaje más eficientes y producir un material estable y perdurable sigue siendo 
materia de estudio. Ante esto, el uso de materiales altamente recalcitrantes como el carbón y 



























Figura 4.  Análisis morfológico de complejos a nanoescala entre sustancias húmicas y hierro mediante 
microscopía electrónica de transmisión y barrido. A) Nanopartículas globulares formadas por la interacción de 
hierro y la matriz orgánica correspondiente a ácidos húmicos extraídos de compost de residuos de cosecha. B) 
Ácidos húmicos de compost de residuos de cosecha formando agregados a pH 4,0 en presencia de hierro, 
estableciendo estructuras dendríticas (Fotos: J. Medina).  
 
 
Biocarbón y sus efectos en suelos contaminados  
 
El biocarbón es un material derivado de la descomposición térmica de biomasa en ausencia parcial o 
total de oxígeno a temperaturas bajas (<600 °C), proceso denominado pirólisis (Sohi et al., 2010). 
Diversos autores señalan que el biocarbón actúa como acondicionador y mejorador del suelo 
potenciando el crecimiento de las plantas a través de varios mecanismos tales como el suministro y 
retención de nutrientes en su estructura, previniendo procesos de lixiviación; el incremento de la 
capacidad de intercambio catiónico del suelo; el aumento de la capacidad de retención de agua; la 
neutralización de la acidez del suelo (efecto tampón) y la generación de mejores condiciones para el 
desarrollo de los microorganismos. Lo anterior justifica los estudios de uso de biocarbón aplicado 
como enmienda en suelos contaminados, ya que por las características antes mencionadas este 
material reduciría la disponibilidad de EPT, disminuyendo así su fitotoxicidad y potenciando procesos 
de fitorremediación (Lehmann, 2007; Park et al., 2011). En este sentido, estudios realizados por 
Meier et al. (2015) señalan que el uso de biocarbón produce un efecto positivo en la abundancia de 
hongos MA, lo cual se debería a las características porosas del biocarbón, que proveen un 
microhábitat protector al hongo, previniendo además la desecación (Thies y Rillig, 2009; Warnock et 
al., 2007). A lo anterior se suma el efecto positivo del biocarbón sobre las propiedades físico-
químicas del suelo (Curaqueo et al., 2014b), el cual promueve una acción sinérgica entre ambos 






En Chile, nuestro grupo de investigación está realizando algunas iniciativas que contemplan el uso 
de biocarbón y hongos MA (Curaqueo et al., 2014b; Meier et al., 2015a, b), en particular en suelos 
contaminados con Cu. En este sentido, el biocarbón afecta el comportamiento de Cu en las plantas 
mediante la alteración de su solubilidad, biodisponibilidad y distribución espacial, incluso en altas 
concentraciones de este metal. De la misma forma, se ha observado que el biocarbón reduce la 
disponibilidad de Cu en el suelo mediante la reducción de su fracción intercambiable y aumentando 
el Cu ligado a la MO y a las fracciones residuales. Finalmente, las actividades microbianas y 
enzimáticas igualmente se ven incrementadas por la aplicación biocarbón, lo que mejora el 
crecimiento vegetal mediante el aumento de nutrientes y facilitando la supervivencia de las plantas 
en suelos con altos niveles de concentración de Cu (Meier et al., 2015a). 
 
 
Micorrizorremediación, una estrategia avanzada de b iorremediación  
 
A la biorremediación dirigida, utilizando plantas con una rizosfera optimizada con hongos MA 
eficientes en el control del efecto deletéreo de EPT, se la denomina micorrizorremediación. En este 
sentido es necesario destacar que los hongos MA, debido a sus múltiples acciones y beneficios en la 
planta hospedera y en el suelo, deben ser considerados de forma principal dentro de los planes de 
remediación de suelos contaminados cuando las plantas seleccionadas sean factibles de desarrollar 
la simbiosis MA. Lo anterior es especialmente importante si se considera que en muchos casos es la 
simbiosis MA funcional la que confiere a las plantas la capacidad de tolerar altos niveles de EPT, en 
particular disminuyendo el estrés oxidativo asociado a la alta presencia de EPT en el citoplasma de la 
célula vegetal (Meier et al., 2011; Ferreira et al., 2015). Esta disminución del estrés oxidativo va 
asociado a los menores niveles de EPT que logran cruzar las barreras fúngicas y efectivamente 
llegar a las células vegetales. Por lo mismo, considerando que las distintas estructuras de los hongos 
MA y de la glomalina pueden adsorber y secuestrar los EPT evitando su paso a la raíz, se puede 
afirmar que en general el uso de plantas micorrizadas favorecerá sobre todo procesos orientados a la 
fitoestabilización de EPT (Meier et al., 2012b).  
 
Por lo anterior, aspectos que debieran tenerse en cuenta para la implementación de procesos de 
micorrizorremediación debieran considerar actividades clave como (Figura 5): i) obtención, 
multiplicación, aislamiento y caracterización de las comunidades de hongo MA naturalmente 
presentes en suelos con altos niveles de EPT y presumiblemente adaptadas a esas condiciones; ii) 
selección de plantas tolerantes (metalofitas) a los EPT presentes en el suelo contaminado, 
idealmente entre la flora endémica; iii) corroboración de la compatibilidad funcional entre los aislados 
de hongos MA obtenidos y la planta hospedera; iv) análisis de los efectos producidos por la MA sobre 




promueve fitoextracción o bien fitoestabilización de EPT); v) multiplicación de aislados efectivos para 
incorporación en matrices para formulación de bioinoculantes; vi) producción de plántulas con 
rizosfera optimizada mediante micorrización en condiciones de vivero; y finalmente vii) trasplante a 
campo. Adicionalmente, otras tecnologías que potencien el resultado final debieran ser incorporadas 
dentro de este sistema, como por el ejemplo la aplicación de enmiendas orgánicas y biocarbón, como 
se profundizó anteriormente (Medina et al. 2015b). 
Figura 5.  Representación 
de las etapas para 
considerar dentro de un 
proceso de 
micorrizorremediación en el 
cual se incorporen hongos 
MA eficientes en 
incrementar la tolerancia de 
metalofitas a elementos 
potencialmente tóxicos 






Conclusiones y perspectivas  
 
Sobre la base de lo expuesto, es claro que los hongos MA proveen a las plantas con las que se 
asocian, y al suelo que las circunda una serie de beneficios que resultan mucho más complejos al 
bien conocido rol nutricional. Es por esto que considerando las posibilidades de su utilización dirigida, 
las herramientas que incluyan este tipo de hongo pueden representar una oportunidad cierta para la 
mejora de la calidad de los suelos degradados o contaminados, además del uso común que se les 
está otorgando como inoculante en sistemas agrícolas, potenciando entonces en gran medida 
diversos programas de biorremediación (micorrizorremediacion) de ambientes contaminados. Si bien 
es cierto que se reconoce la importancia de estos hongos particulares, aún resta mucho por avanzar 
en la descripción de las especies, así como conocer los ecotipos de hongos MA idóneos para cada 
tipo de utilización biotecnológica, asociado igualmente al progreso de las técnicas para su cultivo y 
mantención. Mucho de este avance tecnológico puede venir aparejado al desarrollo de técnicas 
moleculares que permitan fehacientemente la identificación de cada especie, tomando en cuenta que 
cada ecotipo puede presentar un mecanismo distinto para participar en procesos de 




selección de plantas para ser utilizada, y si la inoculación con determinado ecotipo resulta en una 
asociación efectiva, que potencie en terreno el establecimiento vegetal, y que pueda mantener a 
posteriori un proceso de reclutamiento espontáneo de nuevos individuos de la misma u otra especie, 
que puede resultar interesante sobre todo en programas de fitoestabilización. Finalmente, el uso de 
múltiples tecnologías con el objetivo de optimizar los programas de biorremediación son altamente 
recomendables, en particular si se considera que otras alternativas como la aplicación de enmiendas 
orgánicas (compost, biocarbón), interacciona positivamente con el crecimiento vegetal y el desarrollo 
de la simbiosis MA, estudios que actualmente se encuentran en curso y que representan una 
oportunidad cierta de desarrollo de estrategias de mitigación del daño ocasionado por numerosas 
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En la actualidad, la principal fuente de energía proviene de la quema de combustibles fósiles. Las 
actividades relacionadas con la exploración, la extracción y el transporte del petróleo y sus 
derivados generan eventos de contaminación de suelos (Margesin et al., 2007). El petróleo, tal 
como existe en la naturaleza, es un conjunto heterogéneo de diferentes compuestos 
mayoritariamente carbonados, sustancias azufradas y nitrogenadas, por lo que su composición 
varía entre los diferentes yacimientos (Rosenberg y Ron, 1998). Los compuestos carbonados 
presentan diferente peso molecular y complejidad de sus enlaces; los de más alta complejidad, 
como resinas y asfaltenos, son considerados resistentes a la degradación (Leahy y Colwell, 1990), 
mientras que el resto de los compuestos, que presentan distinta capacidad de biodegradación, se 
los clasifica bajo el nombre de hidrocarburos totales del petróleo (HTP). 
Un suelo contaminado con hidrocarburos presenta alteración de su estructura, retención hídrica y 
saturación de bases, lo que determina la modificación sus propiedades biológicas y fertilidad 
(Pérez Vargas et al., 2002). El principal mecanismo de recuperación de suelo contaminados es la 
degradación biológica (Dean et al., 2001). Esto es posible dado que en todos los ecosistemas 
existen microorganismos capaces de degradar sustancias altamente complejas (Ércoli et al., 2000; 
Madigan et al., 2006). Los microorganismos, en su mayoría heterótrofos, utilizan los hidrocarburos 
como fuente de carbono y energía produciendo dióxido de carbono, agua, biomasa microbiana y 
otros compuestos con diferente grado de oxidación (Davis, 1967). La tasa a la cual las sustancias 
más complejas son biodegradadas depende de la capacidad de los microorganismos de 
adaptarse a la nueva condición ambiental, luego de ocurrido un evento de contaminación (Zucchi 
et al., 2003). En algunos ambientes, y bajo determinadas condiciones, los tiempos necesarios 
para la biodegradación pueden ser excesivos, por lo cual se vuelve necesario promover la 




La remediación de suelos contaminados resulta una temática de estudio de gran importancia 
(Abbassi y Shquirat, 2008). Actualmente se prefieren los métodos de descontaminación biológica 
frente a los métodos convencionales debido a que estos últimos producen generalmente 
intermediarios tóxicos (Dua, 2002) y son menos efectivos y más costosos (Paul et al., 2005). La 
biorremediación ha probado ser la más efectiva para solucionar los problemas asociados a los 
suelos contaminados (Bonaventura y Johnson, 1996; Crawford y Crawford, 2005). Entre las 
numerosas estrategias de biorremediación de suelos contaminados se encuentra la técnica de 
compostaje. Esta se basa en estimular la actividad de los microorganismos aerobios termófilos 
mediante la formación de pilas de material, también llamadas biopilas, resultado de la mezcla del 
suelo contaminado con residuos de plantas o animales, periódicamente humedecidas y aireadas 
(Barker y Bryson, 2002). Algunos autores encontraron resultados satisfactorios utilizando esta 
estrategia para la formación de complejos metales-materia orgánica (Kandeler et al., 2000) y para 
la degradación de hidrocarburos policíclicos aromáticos (Loick et al., 2009). 
La biorremediación de los contaminantes en el proceso de compostaje constituye un proceso 
complejo, llevado a cabo por el crecimiento de grupos microbianos que actúan en forma sucesiva 
y complementaria. La evaluación de diferentes variables microbiológicas indicadoras durante 
dicho proceso constituye la herramienta que permite evaluar cómo se produce la degradación del 
contaminante en el suelo y el proceso de humificación. Ciertas variables fisicoquímicas, que 
facilitan los procesos microbiológicos, también pueden ser evaluadas en relación con estos 
(Rutigliano et al., 2004). El objetivo de este trabajo ha sido contribuir al conocimiento de la 
microbiología asociada al proceso de compostaje de suelos contaminados con petróleo mediante 
la evaluación de la eficiencia de diferentes tratamientos de compostaje para reducir la 
concentración de HTP y el estudio de la dinámica de las principales comunidades microbianas 




Se realizaron dos ensayos con diferentes objetivos en cada uno de ellos. Ambos fueron llevados a 
cabo en distintos yacimientos de extracción de petróleo diferentes, ubicados en Malargüe, 
provincia de Mendoza. La instalación de las biopilas correspondientes así como su mantenimiento 
y muestreo estuvieron a cargo de personal de los yacimientos. Para el armado de las biopilas se 
utilizó suelo contaminado durante las actividades de extracción en cada yacimiento, a los fines de 
evitar el transporte del suelo contaminado. Este suelo había sido almacenado en repositorios. 
Ambos ensayos se realizaron sobre plataformas de cemento con pendiente y canalización para 
que los posibles efluentes generados durante el proceso de compostaje no infiltren en el perfil de 
suelo. 
El primero de los ensayos tuvo por objetivo la evaluación de la eficiencia de diferentes mezclas 




primera mezcla, desde ahora tratamiento PP1, consistió en suelo contaminado con agregado de 
guano caprino en proporción 70:30. La segunda mezcla, desde ahora tratamiento PP2, consistió 
en suelo contaminado con agregado de guano caprino y aserrín en proporción 66:25:9, y con 
agregado de 60 kg de azufre. La tercera y última mezcla, desde ahora tratamiento PP3, fue el 
suelo contaminado sin agregados, a modo de control. Cada tratamiento contó con dos biopilas 
independientes. El volumen de material de cada biopila fue de 15 m3. La aireación de cada una de 
ellas se realizó mediante la inyección de aire en forma mecánica a través de una bomba central y 
de cañerías que estaban ubicadas debajo de cada una de las biopilas. 
El segundo de los ensayos tuvo por objetivo el aumento de la escala de trabajo y el monitoreo de 
la eficiencia de biorremediación en esta. Se realizó en el yacimiento Los Cavaos. El aumento en la 
escala de trabajo tuvo por objetivo obtener resultados simulando las condiciones necesarias para 
que la industria pueda remediar la contaminación que genera en el yacimiento. Para este ensayo 
se utilizó una mezcla de suelo contaminado con agregado de guano caprino en proporción 90:10. 
Se realizó el monitoreo del proceso de compostaje bajo diferentes mecanismos de aireación y la 
evaluación de la dinámica de las comunidades microbianas bajo estas condiciones. Uno de los 
mecanismos de aireación utilizados fue el sistema estático de aireación utilizado en el primer 
ensayo. A la biopila aireada mediante este mecanismo se la denominará desde ahora biopila BA. 
El segundo mecanismo evaluado fue el volteo del material con pala mecánica, desde ahora biopila 
BV. Otro mecanismo evaluado constituyó un tratamiento testigo sin remoción mecánica ni 
aireación forzada, desde ahora biopila BM. Finalmente, la biopila control de suelo contaminado 
estuvo compuesta por el suelo contaminado únicamente, sin adición de material para el 
compostaje, desde ahora biopila BS. El volumen de material de la biopila BS fue de 15 m3, 
mientras que el volumen de las biopilas BA, BV y BM fue de 200 m3. Debido a los tratamientos 
dados, a la cantidad de material, y de manera tal de monitorear el proceso de compostaje en toda 
la profundidad de la biopila, las muestras de los tratamientos BA, BV y BM fueron obtenidas de 
tres profundidades diferentes: superficial, media y profunda. En el caso de la biopila BS, como el 
volumen de material fue menor, se realizó un muestreo compuesto del total de la biopila. 
En ambos los ensayos se realizaron muestreos programados durante el proceso de compostaje. 
En el ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje se tomaron las muestras al día de inicio 
del proceso de compostaje y a los 15, 30, 93 y 159 días de iniciado (DDI) el proceso, fueron cinco 
muestreos en total. En el ensayo escala y monitoreo de eficiencia se tomaron las muestras al día 
de inicio del proceso de compostaje y a los 30, 50, 85, 106, 169 DDI el proceso, fueron seis 
muestreos en total. Cada una de las muestras de cada biopila constituyó una muestra compuesta 
del total de la biopila o de la profundidad a muestrear, según correspondiese. Las muestras fueron 
trasladadas refrigeradas al laboratorio y mantenidas en cámara fría a 4 oC hasta el día de 
comienzo de su procesamiento, no más allá de los 30 días de arribada la muestra al laboratorio. 




submuestras para realizar las determinaciones por triplicado. Además de las muestras también fue 
analizado el guano utilizado para el armado de las biopilas.  
La determinación del contenido de HTP se realizó siguiendo la norma de la Environmental 
Protection Agency (EPA) 418,1 modificada para suelos. La humedad se determinó con el detector 
de humedad MP406 (ICT International Ltd., Armidale, Australia). El pH se determinó según 
protocolo 9045C de la EPA. Se determinó el contenido de ácidos húmicos, huminas y ácidos 
fúlvicos según describen Paul y Clark (1996). El nitrógeno total se determinó de acuerdo al 
método descripto por el Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 
(SMEWW, 1999), modificado para suelos. Además, se determinó fósforo disponible de acuerdo 
con Bray y Kurtz mediante el método descripto por Jackson (1976), y concentraciones de carbono 
oxidable, nitrato (N-NO3) y amonio (N-NH4) según Alef y Nannipieri (1998). 
Para realizar las determinaciones microbiológicas se realizaron diluciones decimales (Madigan et 
al., 2006) a partir de cada una de las muestras. Con estas diluciones se realizaron recuentos de 
bacterias totales, hongos y actinomicetes en placas de Petri con medios adecuados para cada uno 
ellos, según metodología de recuento de Unidades Formadoras de Colonias (UFC) descripta en 
Alef y Nannipieri (1998). Para el recuento de bacterias totales se utilizó medio Agar Triptona de 
Soja (TSA) marca Oxoid® (Hampshire, Reino Unido). Por su parte, para el recuento de hongos y 
actinomicetes se utilizó el medio Agar Extracto de Malta marca Oxoid® (Hampshire, Reino Unido), 
con agregado del colorante rosa de Bengala. Las diluciones utilizadas para el recuento de 
bacterias totales fueron calentadas a 80 ºC durante 10 minutos para conservar viables únicamente 
los microorganismos esporulados. Luego de dejar enfriar a temperatura ambiente, las diluciones 
fueron sembradas en medio TSA para el recuento de Bacillus sp. A partir de las placas de 
bacterias totales y mediante el uso de un replicador de metálico estéril, se sembraron placas de 
Petri conteniendo medio Pseudomonas Agar F marca Merck® (Nueva Jersey, EUA) con agregado 
de glicerina (10 ml L-1). Finalmente, se realizaron recuentos de microorganismos degradadores de 
hidrocarburos mediante la siembra en medio mínimo con agregado de kerosene como única 
fuente de carbono (D´Auria, 2012). Las placas de todos los recuentos se incubaron a 28 ºC 
durante cuatro días, período luego del cual se realizó el recuento de colonias (Alef y Nannipieri, 
1998). 
Las mismas diluciones decimales se utilizaron para el recuento de microorganismos nitrificadores, 
celulolíticos y coliformes, según la metodología del Número Más Probable (NMP) descripta en Alef 
y Nannipieri (1998). Para el recuento de microorganismos nitrificadores se utilizaron microplacas 
de 96 celdas con 200 µl del medio mineral para nitrificadores (Alef y Nannipieri, 1998) en cada 
celda, adaptando la metodología descripta por Rorig et al. (2004). Para el caso del recuento de 
microorganismos celulolíticos se utilizaron tubos de ensayo que contenían 9 ml de medio mineral 
para celulolíticos, con tiras de papel de filtro estériles como única fuente carbonada (Alef y 
Nannipieri, 1998). Para el caso del recuento de microorganismos coliformes se utilizaron tubos de 




campanitas Durham (Alef y Nannipieri, 1998). Las microplacas se incubaron en estufa a 28 ºC, 
durante quince días. Los tubos de recuentos de microorganismos coliformes y celulolíticos se 
incubaron en estufa a 28 °C durante siete y treinta días, respectivamente. Luego del período de 
incubación, para determinar el número característico que requiere la metodología del NMP (Lorch 
et al., 1998), cada uno de los tubos o celdas se comparó con un blanco que contenía el mismo 
medio de cultivo, pero estéril. En el caso de los microorganismos nitrificadores, la determinación 
del contenido de nitritos y nitratos de las celdas sembradas y blanco se realizó mediante 
bandeletas indicadoras (Quantofix®, Macherey-Nagel, Alemania). En el caso de los 
microorganismos celulolíticos, se utilizó una escala colorimétrica para describir la degradación del 
papel de filtro. Finalmente, para el caso de los microorganismos coliformes, se determinaron los 
tubos positivos mediante presencia de turbidez, viraje del colorante indicador de pH y presencia 
de gas en la campanita Durham. Todos los recuentos se expresaron como el logaritmo de las UFC 
o NMP, según corresponda por gramo de materia seca (MS). 
La diversidad funcional potencial se determinó mediante los perfiles de utilización de fuentes 
carbonadas (CLPP, por Community-Level Physiological Profiles), en microplacas de 96 celdas 
según metodología descripta por Di Salvo y García de Salamone (2012). La incubación se realizó 
en estufa a 30 °C y se leyó la absorbancia en espectrofotómetro Multiskan EX® (Labsystems, 
Finlandia) en cuatro oportunidades, a las 24, 48, 72 y 96 horas. Los datos obtenidos en los 
recuentos fueron analizados mediante análisis de varianza (ANVA), y comparación de medias 
mediante test de Tukey (P<0,05). Aquellas variables que no cumplieron con los supuestos del 
ANVA, fueron analizadas teniendo en cuenta sus desvíos estándar. Los CLPP de cada muestra se 
obtuvieron mediante análisis discriminante a partir de los valores de absorbancia de cada una de 
las celdas. Para los análisis mencionados se utilizó el programa estadístico 
INFOSTAT/Profesional® (Di Rienzo et al., 2011). 
 
Resultados y discusión del ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje 
 
Durante el proceso de compostaje ocurrido en este ensayo se observó una disminución del 
contenido de humedad durante el inicio y una estabilización alrededor del 10 % hacia los últimos 
meses del proceso (Tabla 1). Además, las diferencias entre tratamientos observadas en las 
biopilas al inicio del proceso no se observaron al finalizar este. La temperatura, por su parte, 
presentó un comportamiento bastante similar al del contenido de humedad; las diferencias 










Tabla 1.  Evolución del contenido de humedad y temperatura durante el 
proceso de compostaje en el ensayo de eficiencia de mezclas para 
compostaje.  
DDI Biopila Humedad (%) Temperatura (°C) 
1 PP1 16,99±0,73 37,5±0,0 
PP2 19,97±0,19 37,5±0,0 
PP3 13,28±0,16 17,5±0,0 
15 PP1 14,17±3,06 37,7±0,4 
PP2 15,33±0,00 37,2±0,3 
PP3 12,93±0,04 27,2±4,0 
30 PP1 13,87±2,81 23,9±8,6 
PP2 14,25±1,06 25,0±7,1 
PP3 11,52±0,57 17,7±1,0 
93 
 
PP1 7,41±0,77 19,1±0,1 
PP2 8,75±1,01 15,8±1,1 
PP3 9,26±0,86 15,0±0,2 
159 PP1 10,26±3,68 14,9±0,0 
PP2 8,59±1,73 13,8±1,2 
PP3 8,82±0,36 11,8±0,5 
DDI: Días desde inicio del proceso de compostaje. 
Valores medios ± desvío estándar. 
 
Durante todo el proceso, las biopilas PP1 y PP2, las cuales recibieron enmiendas para compostar, 
presentaron mayor número de bacterias totales que las biopilas PP3, a las que no se les había 
adicionado materiales para compostar, pero recibieron aireación (Figura 1). Se observaron 
diferencias significativas en el segundo muestreo (Figura 1), que estaría coincidiendo con la fase 
termofílica del compost (Tabla 1). En el compostaje esta fase se alcanza cuando las temperaturas 
superan los 35 °C, producto de la intensa actividad microbiana. El aumento de la temperatura 
favorece la proliferación de microorganismos termofílicos, como el género Bacillus, y posibilita la 
eliminación de microorganismos potencialmente patógenos, tales como los microorganismos 
coliformes. Si bien el aumento de la temperatura no fue mayor a 40 ºC tal como resultaba 
esperable, las mayores temperaturas se registraron únicamente en las biopilas PP1 y PP2, y no 
en las biopilas PP3 (Tabla 1). Estos datos muestran el efecto de la adición de materiales para 
compostar sobre el recuento de las bacterias totales durante el proceso. Las diferencias en este 
recuento, sumadas a las diferencias observadas en el recuento de células viables del género 
Bacillus (Figura 2), coinciden con la ausencia de temperaturas acordes a la fase termofílica en las 






Figura 1.  Evolución del número de bacterias totales durante el proceso de compostaje en el ensayo de 
eficiencia de mezclas para compostaje. Letras distintas indican diferencias significativas, según test de 
Tukey (P<0,05). Letras minúsculas indican diferencias entre tratamientos para cada muestreo y letras 
mayúsculas indican diferencias entre tratamientos considerando todos los muestreos del proceso de 
compostaje. 
 
Tal como es sabido, la cantidad de bacterias presentes en una muestra de compost varía a lo 
largo del proceso, pero los diversos tipos presentes pueden variar con tendencias opuestas. 
Kaplan y Kitts (2004) observaron que el aumento en el recuento de bacterias en placas coincidía 
con el aumento en la degradación del petróleo y con la variación en la diversidad estructural de las 
bacterias presentes. Zucchi et al. (2003) también observaron que el aumento en el recuento de 
bacterias totales coincidía con el aumento en el recuento de degradadores y el aumento en la 
diversidad estructural de las bacterias. En este ensayo, en todas las biopilas se produjo una 
disminución del contenido de HTP (Figura 3) durante las etapas iniciales del proceso de 
compostaje. En todos los muestreos, así como también durante todo el proceso, las biopilas PP1 y 
PP2 presentaron significativamente menor cantidad de HTP que las biopilas PP3 (Figura 3). Al 
finalizar el proceso de compostaje los valores de degradación de HTP respecto a los valores al 













































Figura 2.  Evolución del número de Bacillus sp. durante el proceso de compostaje en el ensayo de eficiencia 
de mezclas para compostaje. Letras minúsculas distintas indican diferencias indican diferencias 
significativas entre tratamientos para cada muestreo, según test de Tukey (P<0,05).  
 
 
Las biopilas PP1 y PP2 además de presentar en general mayor cantidad de bacterias totales 
(Figura 1) y menor contenido de HTP (Figura 3) presentaron mayor cantidad de Bacillus sp., con 
evoluciones diferentes entre las distintas biopilas (Figura 2). En la etapa inicial del proceso, se 
produjo un aumento en el número de UFC de Bacillus sp. en las biopilas PP1 y PP2 que se 
mantuvo en los muestreos sucesivos. Por el contrario, en las biopilas PP3 también se produjo un 
incremento en el número durante la etapa inicial, pero que disminuyó en los muestreos sucesivos. 
Otro grupo particular de bacterias, el género Pseudomonas, presentó un marcado aumento 
durante la etapa inicial del proceso de compostaje y una disminución en las etapas finales de este, 
sin diferencias entre biopilas (Figura 4).  
Similares resultados se observaron en el recuento de hongos (Figura 5) y actinomicetes (Figura 
6). Las biopilas PP2 presentaron mayor número de UFC de hongos y actinomicetes que las 
biopilas PP3, a lo largo de casi todo el proceso. Además, las muestras correspondientes a las 
biopilas PP2 presentaron, también un alto número de microorganismos celulolíticos (Figura 7). Los 
hongos y actinomicetes son los microorganismos celulolíticos del suelo que inician el proceso de 
degradación microbiana de macromoléculas, facilitando la intervención de otros microorganismos. 
Es importante recordar que las biopilas PP2 fueron armadas mediante la mezcla de materiales, 
como guano caprino y aserrín, a diferencia de las biopilas PP3. Los datos obtenidos en este 
trabajo muestran la relevancia de los hongos y actinomicetes en la actividad celulolítica. 
Analizando los coeficientes de correlación de Pearson de los recuentos de hongos y actinomicetes 
con el recuento de microorganismos celulolíticos se obtuvieron valores de 0,24 y 0,11, 
respectivamente, con valores de regresión positivos y muy bajos (6 y 1 %, respectivamente). 
Estos resultados pueden ser explicados, por un lado, debido a que las metodologías de recuento 






































que en el caso de celulolíticos se estimó el NMP. Por otro lado, no todos los hongos y 
actinomicetes evaluados en el recuento de UFC poseen necesariamente capacidad de celulolisis.  
Se observó que las variables que presentaron mayor coeficiente de correlación de Pearson con el 
contenido de HTP fueron los recuentos de hongos (-0,67), de Bacillus (-0,89) y de 
microorganismos celulolíticos (-0,67). El aumento en el recuento de estos microorganismos 
explicó la reducción del contenido de HTP con un ajuste del 45 %, 79 % y 46 %, respectivamente. 
Esto, sumado a que se observaron diferencias significativas en los recuentos de bacterias totales 
y Bacillus sp., en el recuento de microorganismos degradadores, y los resultados obtenidos en la 
evaluación del contenido de HTP (Figura 3) indican que el proceso de compostaje incrementó la 
cantidad de estos microorganismos y favoreció la degradación de HTP.  
 
 
Figura 3.  Evolución del contenido de hidrocarburos totales de petróleo (HTP) durante el proceso de 
compostaje en el ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje. Letras distintas indican diferencias 
significativas, según test de Tukey (P<0,05). Letras minúsculas indican diferencias entre tratamientos para 
cada muestreo y letras mayúsculas indican diferencias entre tratamientos considerando todos los muestreos 
del proceso de compostaje. 
 
 
Figura 4.  Evolución del porcentaje de Pseudomonas sp. durante el proceso de compostaje en el ensayo de 







































































   
   
   
   
   














Figura 5.  Evolución del número de hongos durante el proceso de compostaje en el ensayo de eficiencia de 







Figura 6.  Evolución del número de actinomicetes durante el proceso de compostaje en el ensayo de 
eficiencia de mezclas para compostaje. Letras minúsculas distintas indican diferencias significativas entre 
tratamientos para cada muestreo, según test de Tukey (P<0,05).  
 
En este ensayo, el contenido de C oxidable, N total, N-NO3, N-NH4 y P disponible fue diferente 
entre las distintas biopilas durante todo el proceso de compostaje (Tabla 2). Las variables C 
oxidable, N-NO3 y N-NH4 mostraron diferencias entre las biopilas únicamente durante los primeros 
muestreos, mientras que las variables N total y P disponible presentaron diferencias entre las 
biopilas en varios momentos del proceso de compostaje (Tabla 2). Estas diferencias están 
asociadas al aporte de los materiales que fueron agregados a las biopilas como tratamiento de 
compostaje. Si bien la degradación de los HTP fue mayor en las biopilas PP1 y PP2, respecto a 
las biopilas PP3 (Figura 3), el aumento en la producción de sustancias húmicas, en particular 


























































degradación de sustratos y de la materia orgánica del suelo tiene como resultado la producción de 





Figura 7 . Evolución del número de microorganismos celulolíticos durante el proceso de compostaje en el 
ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje. Letras minúsculas distintas indican diferencias 


























































Tabla 2.  Evolución del contenido de carbono oxidable (Cox), nitrógeno total (Nt), nitratos, amonio, fósforo 
disponible (Pd), huminas, ácidos húmicos y fúlvicos (como % de materia orgánica-MO) durante el proceso 
de compostaje en el ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje.  
















1 PP1 3,8 b 0,3 b 93,1 b 23,7 b 48,1 b 2,2 0,7 0,8 
PP2 4,7 c 0,4 c 230,4 c 29,5 c 80,7 c 3,0 1,0 0,8 
PP3 2,3 a 0,2 a 53,1 a 9,9 a 4,5 a 1,5 0,2 0,5 
15 PP1 2,9 0,3 b 65,6 a 14,9 b 49,2 b 2,0 0,4 0,6 
PP2 3,2 0,3 c 75,2 b 12,8 a 46,1 b 2,0 0,5 0,7 
PP3 2,2 0,2 a 61,5 a 13,4 ab 5,6 a 1,6 0,3 0,5 
30 PP1 3,7 0,3 b 106,6 ab 20,1 b 49,8 b 2,5 0,7 0,4 
PP2 3,9 0,3 b 161,9 b 23,5 b 73,3 c 3,1 0,8 0,5 
PP3 2,4 0,2 a 60,1 a 11,3 a 4,6 a 1,6 0,2 0,5 
93 
 
PP1 4,1 0,3 84,8 15,2 36,3 b 3,2 0,8 0,5 
PP2 4,2 0,3 79,4 15,3 58,9 c 3,5 0,8 0,6 
PP3 3,1 0,3 75,8 12,2 4,4 a 2,6 0,4 0,5 
159 PP1 2,6 0,3 a 67,8 11,2 34,4 b 3,7 0,8 0,6 
PP2 3,5 0,3 b 77,8 16,9 52,1 c 3,9 0,9 0,6 
PP3 2,5 0,2 a 66,7 9,5 4,2 a 3,1 0,6 0,5 
VMP PP1 3,4 B 0,29 B 83,6 AB 17,0 B 34,7 B 2,7 0,6 B 0,6 AB 
PP2 3,9 B 0,32 B 125,0 B 19,6 B 53,9 C 3,1 0,8 B 0,6 B 
PP3 2,5 A 0,22 A 63,4 A 11,2 A 4,7 A 2,1 0,3 A 0,5 A 
DDI: Días desde inicio del proceso de compostaje. 
Para cada variable, letras minúsculas indican diferencias entre tratamientos para cada muestreo, según test de Tukey 
(P<0,05).  
En los valores medios del proceso (VMP), letras mayúsculas indican diferencias entre tratamientos considerando todos 
los muestreos del proceso de compostaje, según test de Tukey (P<0,05). 
 
Como se mencionó anteriormente, la relación entre el número de microorganismos celulolíticos y 
el contenido de HTP fue negativa y significativa. Por su parte, se observó que las variables 
contenido de C oxidable y P disponible presentaron valores de coeficiente de correlación de 
Pearson iguales a -0,46 y -0,67, respectivamente. La mayor disponibilidad de estos nutrientes 
explicó la reducción del contenido de HTP con un ajuste del 21 % y 45 %, respectivamente. Estos 
resultados reflejan que la aplicación del compostaje, observado en las biopilas PP1 y PP2, activó 
la comunidad microbiana del suelo en forma significativa respecto a las biopilas PP3. Esto provocó 
la degradación de HTP y alteraciones en las variables microbiológicas. En este sentido, se 
observaron diferencias significativas en el número de microorganismos degradadores de kerosene 
entre biopilas en el cuarto muestreo, que desaparecieron hacia el final del proceso de compostaje 
(Figura 8). Considerando los dos muestreos analizados, las biopilas PP1 y PP2 presentaron 




los resultados antes mencionados en relación con la producción de sustancias húmicas (Tabla 2), 
posiblemente haya sido necesario interrumpir el proceso antes del cuarto muestreo (93 DDI) con 
la finalidad de adicionar más material para compostar y reiniciar el proceso. Esto favorecería la 
formación de sustancias húmicas y la degradación de HTP en forma más marcada. 
El número de microorganismos coliformes del guano utilizado para el armado de las biopilas fue 
de 5,61 log NMP/g de materia seca. La adición de este al suelo para compostar generó la 
proliferación de los microorganismos coliformes en las biopilas PP1 y PP2. La fase termofílica 
debería haber reducido el número de este grupo microbiano a los fines de eliminar los 
microorganismos potencialmente patógenos de las biopilas. Si bien se evidenció un descenso en 
el recuento, al finalizar el proceso de compostaje el número de estos microorganismos en las 
biopilas PP1 y PP2 continuó siendo mayor al observado en las biopilas PP3 (Figura 9), aunque no 
mucho más alto a los valores de recuento comúnmente observado en los suelos. El número de 
microorganismos nitrificadores (Figura 10) obtenidos en este primer ensayo fue similar a los 
determinados en compost analizado por otros autores (Kowalchuk et al., 1999). Esto permite 
considerar que el mecanismo de aireación aplicado en este ensayo fue efectivo, y que la 
presencia de oxígeno no fue un factor limitante del proceso de nitrificación. Así, resulta evidente 
que la comunidad nitrificadora, con el agregado de sustratos descomponibles, puede jugar un rol 
fundamental en el proceso biológico de degradación de los hidrocarburos presentes. En este 
sentido, Kowalchuk et al. (1999) determinaron que el ciclado del nitrógeno durante el proceso de 




Figura 8. Recuento de microorganismos degradadores en el ensayo de eficiencia de mezclas para 
compostaje. Letras distintas indican diferencias significativas, según test de Tukey (P<0,05). Letras 
minúsculas indican diferencias entre tratamientos para cada muestreo y letras mayúsculas indican 
diferencias entre tratamientos considerando todos los muestreos del proceso de compostaje. DDI: Días 











































Figura 9.  Evolución del número de microorganismos coliformes durante el proceso de compostaje en el 
ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje. Las barras indican los desvíos estándar. 
 
 
Figura 10.  Evolución del número de microorganismos nitrificadores durante el proceso de compostaje en el 
ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje. Las barras indican los desvíos estándar. 
 
 
Resultados y discusión del ensayo de escala y monit oreo de eficiencia 
 
En este segundo ensayo, la mayoría de las variables microbiológicas analizadas mostraron 
modificaciones a través del proceso de compostaje. Sin embargo, los resultados obtenidos para 
cada una de las variables fueron bastante similares entre los diferentes mecanismos de aireación. 
Esto lleva al análisis de las condiciones fisicoquímicas de humedad y temperatura (Tabla 3) que 
imperaron durante el proceso, las cuales se determinaron durante los primeros dos meses del 
proceso de compostaje. En este período se observó que la temperatura presentó un aumento de 
aproximadamente 10 ºC y 7 °C para las biopilas BV y BM, respectivamente, mientras que el 
aumento para la biopila BS fue de aproximadamente 6 ºC. La biopila BA, por el contrario, no 




























































contenido de humedad, por su parte, se mantuvo estable en alrededor del 25 % para las biopilas 
BA, BV y BM. La biopila BS también presentó un contenido de humedad relativamente constante 
durante todo el proceso en alrededor del 15 % (Tabla 3). Durante los dos primeros meses se 
debería haber producido la fase termofílica del proceso de compostaje. Sin embargo, las 
temperaturas registradas en las pilas durante ese período estarían indicando que las biopilas no 
alcanzaron esa fase (Tabla 3). Esto podría estar asociado al menor aporte de guano respecto al 
ensayo anterior y por consiguiente menor aporte de materia orgánica, microorganismos y 
nutrientes para activar el proceso de degradación. Los valores promedio obtenidos durante la 
determinación del contenido de HTP y de los recuentos microbiológicos del suelo contaminado, 
del guano utilizado en el armado de las biopilas y de la mezcla final, al inicio del ensayo antes de 
la instalación de las biopilas se presentan en la Tabla 4. 
 
Tabla 3.  Evolución del contenido de humedad y temperatura 
durante el proceso de compostaje en el ensayo de escala y 
monitoreo de eficiencia.  
DDI Biopila Humedad (%) Temperatura (°C) 
7 BA 25,6±4,2 26,7±2,1 
BV 26,5±3,5 26,4±2,0 
BM 27,6±4,4 26,4±2,8 
BS 15,4±4,4 22,8±1,1 
14 BA 26,5±2,3 15,8±4,9 
BV 27,1±3,1 19,7±3,4 
BM 25,9±3,2 15,3±3,6 
BS 15,3±4,3 27,8±2,4 
21 BA 27,0±3,4 33,6±6,1 
BV 28,3±2,2 29,3±2,1 
BM 26,7±2,4 30,4±3,7 
BS 14,6±3,4 24,6±2,2 
28 BA 23,2±4,2 30,5±5,7 
BV 23,1±2,3 30,3±2,5 
BM 24,7±1,8 31,5±3,3 
BS 14,2±2,8 25,7±2,5 
51 BA 24,0±2,9 26,0±2,9 
BV 20,8±3,7 37,0±2,3 
BM 22,7±2,8 33,4±4,0 
BS 13,6±3,9 28,8±2,0 
DDI: Días desde inicio del proceso de compostaje. 
Valores medios ± desvío estándar entre las doce determinaciones por pila. 
 
Al analizar la degradación de HTP se observó una disminución en el contenido de estos en todas 
las biopilas a lo largo del proceso de compostaje (Figura 11). Esta disminución fue variable en 




caso de la biopila BA, la degradación de HTP en la zona más superficial fue del 52 %, mientras 
que en las profundidades media y profunda fue del 49 % y 29 %, respectivamente. En el caso de 
la biopila BV, únicamente en la zona superficial se produjo una reducción del 22 % en el contenido 
de HTP, mientras que en el resto de las profundidades la degradación fue menor al 5 %. 
Finalmente, en el caso de la biopila BM, se produjo una disminución del contenido de HTP del 37 
% y 25 %, en las zonas superficial y profunda, respectivamente. Para el caso de la atenuación 
natural, que fue evaluada en la biopila BS, la degradación de HTP fue del 24 % (Figura 11). 
Los parámetros de contenido de carbono oxidable (Cox), nitrógeno total (Nt), nitratos, amonio, 
fósforo disponible (Pd), huminas, ácidos húmicos y fúlvicos mostraron una amplia variación en 
función de la profundidad evaluada. Los valores promedio se presentan en la Tabla 5. Únicamente 
se observó un aumento significativo en el contenido de P disponible y ácidos húmicos en todas las 
biopilas durante el proceso de compostaje (Tabla 5). 
 
 
Figura 11.  Evolución del contenido de hidrocarburos totales de petróleo (HTP) durante el proceso de 
compostaje en el ensayo de escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar 
debido a las distintas profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM. Los valores en porcentaje 

















































Tabla 4.  Determinaciones iniciales realizadas al momento de la instalación de las biopilas. 
 Suelo contaminado Guano Mezcla  
Contenido HTPa 13700 270 10200 
Bacterias totalesb 10,25 9,79 10,11 
Hongosb 6,41 6,01 6,66 
Actinomicetesb 6,04 4,31 5,59 
Celulolíticosc 5,07 4,76 4,47 
Coliformesc 4,06 4,97 4,87 
Nitratadoresc 4,06 6,28 4,85 
Nitritadoresc 4,06 6,28 4,85 
Bacillus sp.b 4,82 nd 5,14 
Pseudomonas sp.d 1,04 4,61 7,75 
a mg/kg de MS     b Log UFC/ g MS     c Log NMP/g  MS     d porcentaje respecto a bacterias totales 
nd: no determinado. 
 
 
Los recuentos de microorganismos degradadores de kerosene en las biopilas BA, BV y BM fueron 
elevados, aunque similares a las biopilas BS. Estos se encontraron en el rango de 7,0 y 11,0 Log 
UFC/g de MS. Además, si bien existieron variaciones en el número de UFC de microorganismos 
degradadores, relacionadas con las profundidades analizadas, se observó una disminución en 
todas las biopilas a lo largo de todo el proceso de compostaje (Figura 12). La evolución de este 
grupo funcional indica cambios asociados con la reducción de los HTP (Figura 11). Los consorcios 
bacterianos responsables de la degradación de hidrocarburos encontrados en un suelo 
contaminado con petróleo están integrados principalmente por bacterias aeróbicas y hongos 
(Boonchan et al., 2000). Entre los géneros de bacterias degradadoras de hidrocarburos se 
encuentran Pseudomonas sp. y Bacillus sp., entre otros (Bento et al., 2005; Sheng y Gong, 2006; 
Abioye et al., 2010; Grace Liu et al., 2011). Las bacterias del género Pseudomonas se destacan 
por su gran adaptabilidad a situaciones extremas manteniendo funciones poco específicas. El 
género Bacillus está presente en las fases termofílicas del compost debido a su capacidad de 
esporular para resistir las altas temperaturas alcanzadas. En este ensayo, la evolución del 
recuento de ambos géneros durante el proceso de compostaje mostró que tienen dinámicas 
diferentes (Figuras 13 y 14, respectivamente), aunque el recuento de ambos géneros fue mayor 












Tabla 5.  Evolución del contenido de carbono oxidable (Cox), nitrógeno total (Nt), nitratos, amonio, fósforo 
disponible (Pd), huminas, ácidos húmicos y fúlvicos durante el proceso de compostaje en el ensayo de 
escala y monitoreo de eficiencia.  
















30  BA 2,7±0,2 0,24 80,6±6,1 8,2±0,3 5,2±0,4 1,8±0,1 0,7±0,0 0,1±0,0 
BV 2,3±0,1 0,24 68,4±1,9 9,0±0,3 8,0±1,6 1,8±0,0 0,7±0,1 0,1±0,0 
BM 2,3±0,3 0,25 73,4±1,6 8,3±0,3 7,4±1,8 1,9±0,0 0,7±0,1 0,1±0,0 
BS 2,0 0,24 64,1 8,4 5,2 1,7 0,6 0,1 
50 BA 2,4±0,1 0,25 68,3±2,6 9,9±0,5 9,9±1,2 1,7±0,1 0,8±0,0 0,2±0,0 
BV 2,2±0,0 0,23 64,2±1,5 10,1±1,1 12,4±2,0 1,7±0,0 0,7±0,0 0,1±0,1 
BM 2,1±0,2 0,23 67,4±4,5 10,3±1,1 12,5±1,9 1,7±0,0 0,7±0,0 0,2±0,0 
BS 1,9 0,22 66,6 9,1 7,8 1,7 0,9 0,1 
85 BA 2,5±0,1 0,25 65,3±4,4 9,1±0,2 9,2±0,9 1,7±0,1 0,7±0,0 0,2±0,0 
BV 2,1±0,1 0,24 65,2±2.0 9,3±0,4 9,6±0,7 1,8±0,1 0,7±0,1 0,2±0,0 
BM 2,2±0,2 0,24 66,8±1,5 8,8±1,6 12,3±1,0 1,7±0,0 0,9±0,1 0,2±0,0 
BS 2,0 0,24 66,2 9,8 8,9 1,7 0,7 0,2 
106 BA 2,2±0,4 0,24 67,7±1,3 9,7±1,3 11,3±2,2 1,7±0,0 0,9±0,1 0,1±0,0 
BV 2,3±0,4 0,24 64,3±1,8 11,0±1,3 10,9±1,9 1,7±0,1 0,8±0,1 0,1±0,0 
BM 2,4±0,2 0,24 68,7±3,4 9,7±1,2 10,9±1,4 1,7±0,1 0,9±0,2 0,1±0,0 
BS 2,0 0,24 64,0 11,6 14,6 1,7 1,0 0,1 
169 BA 2,3±0,2 0,24 67,7±7,8 10,1±0,2 12,6±4,5 1,8±0,0 1,0±0,1 0,2±0,0 
BV 2,4±0,4 0,24 71,1±2,1 10,7±1,1 15,1±1,5 1,9±0,2 1,0±0,2 0,2±0,0 
BM 2,4±0,1 0,26 66,9±2,4 10,8±1,9 13,3±1,3 1,9±0,1 1,1±0,1 0,2±0,0 
BS 1,9 0,23 65,9 10,8 10,8 1,7 1,1 0,1 
DDI: Días desde inicio del proceso de compostaje. 





Figura 12 . Evolución del número de microorganismos degradadores durante el proceso de compostaje en el 




































al recuento inicial antes del proceso (Tabla 4), debido al proceso de compostaje. Se observó un 
descenso en el número de UFC de bacterias totales (Figura 15) y en el porcentaje de 
Pseudomonas sp. (Figura 13) a lo largo del proceso de compostaje en todas las biopilas. Por el 
contrario, se observó un aumento en el número de UFC del género Bacillus (Figura 14) y en el 
número de UFC de hongos (Figura 16) en las biopilas BA, BV y BM, mientras que las biopilas BS 
el número permaneció estable. Tampoco se observaron variaciones en el número de UFC de 
actinomicetes de las diferentes biopilas durante el proceso de compostaje (Figura 17). En todos 




Figura 13.  Evolución del porcentaje de Pseudomonas sp. durante el proceso de compostaje en el ensayo 
de escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 
profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
Figura 14.  Evolución del número de Bacillus sp. durante el proceso de compostaje en el ensayo de escala y 
monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas profundidades 




































































Ante la ausencia de fase termofílica en las etapas tempranas del proceso, la degradación de HTP 
(Figura 11) podría haber estado limitada por el bajo desarrollo de comunidades degradadoras 
termofílicas, como las del género Bacillus (Figura 14). En este sentido, Ma et al. (2003) han 
observado que el agregado de compost a un suelo contaminado con antraceno aumentó la 
eficiencia de degradación de este e incrementó las cantidades de bacterias y actinomicetes 
termofílicos en sucesión a las bacterias mesófilas. Estos autores observaron, además, que la 
diversidad microbiana se incrementó cuando la temperatura se elevó de 35 a 56 °C, coincidiendo 
con el aumento en el porcentaje de degradación (Ma et al., 2003). Si bien la contaminación con un 
único contaminante es probablemente más simple que la contaminación directa con petróleo 
(Sugiura et al., 1997), es relevante considerar que el éxito del proceso de compostaje debe 




Figura 15.  Evolución del número de bacterias totales durante el proceso de compostaje en el ensayo de 
escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 





































Figura 16.  Evolución del número de hongos durante el proceso de compostaje en el ensayo de escala y 
monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas profundidades 
analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
 
Figura 17. Evolución del número de actinomicetes durante el proceso de compostaje en el ensayo de 
escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 
profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
Variables tales como el contenido de HTP (Figura 11) y el recuento de microorganismos 
degradadores (Figura 12) indicaron que la ubicación en la matriz del compost, en volúmenes de 
material como los manejados durante este ensayo, influye en la dinámica de dichas variables, 
independientemente del mecanismo de aireación aplicado. Así, el proceso de compostaje y la 
degradación de los HTP presentaron distintas dinámicas de acuerdo a la profundidad dentro de la 
biopila. En oposición a otras variables microbiológicas, un análisis más detallado de la 
funcionalidad de las comunidades microbianas a través de los CLPP permitió observar que la 
diversidad funcional microbiana sufrió modificaciones durante todo del proceso de compostaje. No 
se observaron diferencias en la fisiología de las comunidades microbianas debidas a los distintos 
procesos de aireación o profundidades dentro de la pila. De esta manera, la fisiología de las 


























































entre sí y con respecto a la fisiología de las comunidades microbianas correspondientes al cuarto, 
quinto y sexto muestreo (Figura 18).  
Asociado a lo que se observó en el análisis de los CLPP, los recuentos de microorganismos 
celulolíticos y nitrificadores presentaron también variaciones temporales a lo largo del proceso de 
compostaje (Figuras 19 y 20, respectivamente). El proceso de compostaje generó un aumento en 
el recuento de microorganismos celulolíticos (Figura 19), en comparación con la cantidad obtenida 
en el recuento inicial antes del proceso (Tabla 4). Las variaciones temporales observadas en el 
contenido de N-NH4, asociadas a las variaciones temporales en el número de microorganismos 
nitrificadores (Tabla 5) estarían indicando que el suelo está atravesando el proceso de 
inmovilización del amonio debido a la degradación del C presente por un aumento general de la 
actividad microbiana (Paul y Clark, 1996), observable en la alta cantidad de UFC de bacterias 
totales en los primeros muestreos (Figura 15) y en la cantidad de UFC de hongos que aumentan 
en los siguientes muestreos (Figura 16). El NMP de microorganismos. 
 
Figura 18.  Análisis discriminante de los perfiles fisiológicos de utilización de fuentes carbonadas de las 
muestras provenientes de todas las biopilas del ensayo de escala y monitoreo de eficiencia. Diferentes 
símbolos indican las biopilas y diferentes colores indican los muestreos. Entre paréntesis se indican los 
porcentajes de varianza totales explicada por cada uno de los ejes. Las barras indican los desvíos estándar 
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Figura 19.  Evolución del número de microorganismos celulolíticos durante el proceso de compostaje en el 
ensayo a escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 
profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
Figura 20.  Evolución del número de microorganismos nitrificadores durante el proceso de compostaje en el 
ensayo escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 
profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
coliformes de las biopilas BA, BV y BM fue mayor al NMP observado en las biopilas BS y similares 
entre sí a lo largo de todo el proceso de compostaje (Figura 21). En este recuento no se 
observaron variaciones debidas a las diferentes profundidades analizadas.  
Los métodos basados en el cultivo de los microorganismos son cuestionados por su acción 
selectiva, dado que la proporción de microorganismos que pueden ser cultivables a partir de una 
muestra cualquiera representa un rango variable que va del 1 al 14 % (Madigan et al., 2006). A 
pesar de ello, las técnicas cultivables han sido útiles, y lo son aún, para determinar impactos 
dados por la actividad antropogénica sobre la salud del suelo (Bakken, 1997; Ellis et al., 2003), tal 
como se demostró también en este trabajo. Además, los resultados de ambos ensayos confirman 
que en el suelo existen microorganismos capaces de degradar sustancias complejas y 
recalcitrantes (Leahy y Colwell, 1990; Sugiura et al., 1997; Ércoli et al., 2000; Ruberto et al., 2006). 
































































presente. Las únicas biopilas que presentaron fase termofílica fueron las biopilas del ensayo de 
eficiencia de mezclas para compostaje que habían recibido mezcla de materiales (PP1 y PP2). En 
ellas se observaron diferencias en el recuento de bacterias totales, en el recuento del género 
Bacillus, importante para el proceso de biorremediación, y en el contenido de HTP. El recuento de 
microorganismos nitrificadores también mostró diferencias. En ambos ensayos la presencia de 
oxígeno no fue un factor limitante del proceso de nitrificación. También se observaron diferencias 
en los recuentos de microorganismos celulolíticos, de hongos y de actinomicetes, mostrando la 




Figura 21.  Evolución del número de microorganismos coliformes durante el proceso de compostaje en el 
ensayo escala y monitoreo de eficiencia. Las barras indican los desvíos estándar debido a las distintas 
profundidades analizadas en las biopilas BA, BV y BM.  
 
 
En relación con las técnicas cultivables, la metodología aplicada en este trabajo para la evaluación 
de las comunidades microbianas con capacidad de degradación de hidrocarburos constituye una 
técnica de relativamente fácil manipulación, que permite evaluar la cantidad de microorganismos 
con capacidad de utilizar un derivado de petróleo. Es, por un lado, una herramienta de 
comparación entre tratamientos para analizar el estado de la comunidad degradadora (D´Auria, 
2012) y, por otro lado, constituye el comienzo de cualquier programa de selección. La 
potencialidad de la comunidad microbiana con capacidad degradadora puede ser analizada con el 
objetivo de mejorar la eficiencia del proceso de compostaje mediante la inoculación, ya sea por 
una reducción de los plazos del proceso o por una disminución más acentuada de los valores de 
HTP. Si bien cualquier microorganismo degradador puede ser inoculado a un ecosistema 
determinado (Grace Liu et al., 2011), la eficiencia de la inoculación con microorganismos nativos 
para la degradación ha sido comprobada (Bento et al., 2005; Sheng y Gong, 2006). En este 
sentido, en nuestro laboratorio fueron obtenidos aislamientos de microorganismos con capacidad 
































inoculantes para estimular la fitorremediación (D´Auria, 2012). La aplicación de aislamientos 
microbianos para mejorar la eficiencia de la fitorremediación como estrategia de remediación ha 
sido aplicada por varios autores con buenos resultados (Tesar et al., 2002; Reardon et al., 2002; 
Sheng y Gong 2006; Rivera-Cruz et al., 2006; Abbassi y Shquirat, 2008; Dias et al., 2012).  
El éxito o fracaso de una estrategia de compostaje para la biorremediación depende de 
numerosos factores, las principales limitantes son la biodisponibilidad y la biodegradabilidad del 
contaminante (Amellal et al., 2001; Semple et al., 2001). Esto podría ser resuelto mediante el 
agregado de surfactantes que facilitan el contacto entre microorganismos y los contaminantes 
(Van Hamme, 2003). La utilización de biosurfactantes en biorremediación de suelos contaminados 
con petróleo facilitó la degradación de n-alcanos y PAHs favoreciendo la separación de varios 
derivados de petróleo de los complejos húmico-arcillosos siempre presentes en el suelo (Ron y 
Rosenberg 2002; García-Junco et al., 2003; Mulligan, 2005). El proceso de compostaje disminuyó 
la afinidad de absorción de los PAHs fenantreno y pireno por la fracción de los ácidos húmicos e 
incrementó la heterogeneidad de los sitios de absorción en los ácidos húmicos (Plaza et al., 2009). 
Los cambios producidos por esta fracción de las sustancias húmicas durante el proceso de 
compostaje podría contribuir a aumentar el acceso microbiano a los PAHs. Otros autores, han 
observado también que el mezclado de un suelo contaminado con compost maduro mejoraba la 
eficiencia del compostaje del suelo contaminado (Namkoong et al., 2002; Ma et al., 2003; Grace 
Liu et al., 2011).  
La aplicación de fitorremediación y la inoculación de bacterias con capacidad degradadora 
comprobada, discutido previamente, podría ser otra de las herramientas para mejorar los 
contenidos de HTP alcanzados en estos ensayos. En futuras biopilas dentro del yacimiento, la 
utilización de compost maduro para el armado de estas, podría ser considerada como alternativa 
para mejorar los resultados obtenidos en este trabajo, con la necesidad de continuar 
monitoreando las variables fisicoquímicas y microbiológicas.  
En ambos ensayos de este trabajo, se observó una reducción en el contenido de HTP asociada a 
los procesos de compostaje llevados a cabo. El nivel de HTP debe ser comparado con la 
normativa vigente a los fines de determinarse el grado de biorremediación alcanzado. En nuestro 
país, se encuentran determinados niveles guía para suelos. Sin embargo, es necesario tener en 
cuenta que el resultado final del proceso de compostaje es compost y no suelo, y que este puede 
llegar a ser destinado a otros usos diferentes a los usos del suelo. Por ello, es necesario ser más 
exigente con los valores máximos de HTP que puede contener el compost, en caso que este 
quiera ser destinado para la producción hortícola, florícola y forestal intensiva, con los 
consecuentes riesgos de manipulación, liberación al ambiente y traslocación de contaminantes a 
órganos vegetales destinados a la alimentación. De todas formas, el objetivo de aplicar la técnica 
de compostaje en este trabajo fue recuperar el suelo contaminado para poder reutilizarlo en el sitio 




Respecto a la comparación con la normativa vigente, la legislación argentina en el anexo II del 
Decreto Reglamentario 831/93 de la Ley 24.051 sobre desechos peligrosos establece niveles guía 
de calidad de suelos para diferentes usos del suelo (SAyDS, 2013). Estos niveles están detallados 
por compuestos, encontrándose niveles guía para antraceno y pireno, entre otros, pero no se 
incluyen niveles guías para HTP. Los niveles guía para este tipo de compuestos están 
reglamentados por legislaciones provinciales únicamente en las provincias de Chubut (Ley N° 
5439), Santa Cruz (Ley N° 2567) y La Pampa (Ley N° 1914). El límite establecido por la provincia 
de Chubut es 10000 mg/kg y el límite para las provincias de Santa Cruz y La Pampa es 20000 
mg/kg de suelo seco, en todos los casos determinado por el método EPA 418,1. El valor más bajo 
de contenido de HTP obtenido en el ensayo de eficiencia de mezclas para compostaje (11500 
mg/kg MS) se encuentra en medio de los niveles guía establecidos por las provincias 
mencionadas, mientras que el valor más bajo de contenido de HTP obtenidos en el ensayo de 






• La adición de materiales a la mezcla final para compostar mejoró el proceso de compostaje en 
general y la eficiencia de degradación de HTP.  
• El compostaje redujo el nivel de contaminación con HTP por debajo de los niveles iniciales y 
por debajo de los niveles guías reglamentados por leyes provinciales para suelo.  
• La evaluación del número de microorganismos degradadores contribuyó a la comprensión del 
proceso biológico de compostaje, presentando estrecha relación con la variable contenido de 
HTP. Asimismo, constituye el punto de partida para la obtención de aislamientos para su 
aplicación biotecnológica en biorremediación. 
• La evaluación de las variables microbiológicas brindó información detallada del proceso de 
compostaje que las variables fisicoquímicas por sí solas no mostraron. Debido a ello, la dinámica 
del proceso de compostaje debe ser analizada con un enfoque biológico, mediante el seguimiento 
de las variables microbiológicas estudiadas, en conjunto con las variables físico-químicas 
consideradas. 
• El aumento de la complejidad del proceso debido al aumento en la escala de trabajo similar a la 
de un yacimiento: 
a) sugiere aumentar la eficiencia del proceso de compostaje mediante estrategias tales como 
la aplicación de suelo previamente compostado al suelo contaminado o la inoculación de este con 




b) requiere un mayor conocimiento de las variables microbiológicas relacionadas con la 
dinámica de la degradación de hidrocarburos y de los cambios en la comunidad microbiana que se 
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El noroeste bonaerense constituye una región arreica (carente de una red hídrica superficial) que 
abarca aproximadamente 6 millones de hectáreas; esta región fisiográficamente se conoce como 
pampa arenosa, transformándose en una de las subregiones más afectadas por las inundaciones 
recurrentes dentro de la región pampeana. 
La zona de referencia configura una gran llanura con pendiente regional de oeste a este; el 
gradiente promedio es 0,25 por mil. Esta llanura está cubierta por cordones medanosos 
transversales al norte y médanos parabólicos al sur que entorpecen el drenaje superficial, 
impidiendo el libre movimiento de las aguas y actuando como barreras o diques naturales que 
determinan la acumulación en superficie (Casas y Pittaluga,1990). 
El período húmedo que afecta a la región desde 1972 provoca periódicamente el anegamiento de 
extensas superficies que, por carecer de vías de drenaje naturales, determinan que las áreas 
planas o ligeramente deprimidas mantengan el agua en superficie por mucho tiempo, 
comportándose como lagunas temporarias. Esta situación conduce al ascenso regional de la capa 
freática, que lleva disuelta elevadas cantidades de sales ya existentes en profundidad. 
 
La problemática de la salinización y sodificación de los suelos por efecto de las oscilaciones y 
composición salina de la capa freática cercana a la superficie está incrementándose en extensión 
e intensidad afectando en grados diversos a millones de hectáreas de tierra. 
 
Solamente en la provincia de Buenos Aires hay más de 3 millones de hectáreas afectadas por 
este proceso, principalmente en el noroeste y en ambientes bajos de la depresión del salado. La 
relevancia del problema cobra actualidad ante la posibilidad de utilizar parte de estas tierras para 
emprendimientos ganaderos principalmente. 
 
La intensificación de los procesos de salinización y sodificación de los suelos en relación con las 




variabilidad climática, principalmente a lluvias superiores a las medias históricas. Pero también 
son producto de la intensificación del uso agrícola de las tierras más altas circundantes a las 
afectadas, que alteran y afectan el balance y régimen hídrico de las zonas deprimidas, 
provocando ascensos temporales o permanentes de los niveles freáticos. 
 
Fluctuación del nivel de la capa freática 
Las fluctuaciones de los niveles freáticos se midieron en el Establecimiento Miraflores, partido de 
Carlos Tejedor, durante una década en forma continuada. En años de lluvias cercanas a la media 
anual y sin elevadas concentraciones en alguna época del año, la freática alcanza su máxima 
profundidad hacia fines de marzo (1,50 – 2,00 metros), elevándose a partir de abril y alcanzando 
su máximo nivel en los meses de junio – julio (0,60 – 1,00 metros). A partir de estos meses 
comienza a profundizarse en relación con las tasas de evapotranspiración crecientes, 
particularmente en la primavera y en la estación estival. En general las aguas freáticas del 
noroeste de la provincia de Buenos Aires son de salinidad elevada, sódica y bicarbonatada 
(Cuadro 1). 
 
Cuadro 1. Composición y contenido salino mínimo y máximo de aguas subterráneas y superficiales 
correspondientes a los partidos de Carlos Tejedor, Pehuajo y 9 de Julio (Casas y Pittaluga 1990). 
 AGUAS SUBTERR ÁNEAS AGUAS SUPERFICIALES  
Freatímetros  Molinos  Lagunas  Vías de 
escurrimiento 
Mínimo Máximo Mínimo Máximo Mínimo Máximo Mínimo Máximo 
CE (mS.cm) 4,6 18,2 1,7 8,3 3,3 4,2 1,4 4,8 
RS (g/) 7,5 8,2 7,5 7,9 7,2 8,1 8,0 8,5 
Ca (mg/l) 19,2 83,7 11,8 29,8 1,5 2,2 19,6 45,1 
Mg (mg/l) 20,0 512,0 12,0 48,0 206,0 3,5 19,0 60,0 
Na (mg/l) 1393,0 3358,0 340,0 1766,0 28,0 35,0 294,0 929,0 
K (mg/l) 21,0 75,0 15,0 53,0 24,0 28,0 25,0 28,0 
HCO3 (mg/l) 170,0 1365,0 118,0 1061,0 7,1 8,0 622,0 1299,0 
Cl (mg/l) 542,0 6203,0 347,0 2246,0 18,0 25,0 148,0 1376,0 
SO4 (mg/l) 70,0 2723,0 83,0 809,0 7,6 8,3 37,0 222,0 
RAS 26 60 15 48 19 20 11 22 
CE: conductividad eléctrica; RS: residuos sólidos; Ca: calcio; Mg: magnesio; Na: sodio; K: potasio; HCO3: bicarbonatos; 
Cl: cloruros; SO4: sulfatos; RAS: relación adsorción de sodio. 
  
El proceso de salinización de los suelos 
 
Al disminuir las lluvias, en los sectores planos y deprimidos, los suelos se van secando por 
infiltración y evapotranspiración. Es entonces cuando comienza a generarse el proceso de 




proceso se pueden reconocer tres fases: la primera de ellas se relaciona con el ascenso de la 
solución salina por capilaridad. La evapotranspiración se incrementa con el aumento de las 
temperaturas y vientos de primavera, actuando como una verdadera bomba que succiona en 
forma ascendente a la solución salina, a través del espacio poroso del suelo (Fig.1). 
 
La segunda fase consiste en la concentración salina en el horizonte superficial en función de los 
factores mencionados anteriormente (Fig. 2). La tercera fase del proceso de salinización es la 
formación de las costras salina en superficie, que es particularmente visible en épocas calurosas, 
ventosas y secas (Fig.3). Estas eflorescencias y costras salinas expresan el grado más intenso de 












   Figura 2.  Salinización. Concentración salina en el horizonte superficial (segunda fase). 
 
Figura 3.  Salinización. Formación de la costra salina (tercera fase). 
 
El problema más común de afectación de estos suelos por sales y sodio se debe principalmente a 
la presencia de bicarbonato de sodio que se acumula en superficie, transformándose en parte a 
carbonato de sodio provocando una fuerte alcalinización de los suelos con pH por encima de 
nueve. La presencia de sodio provoca la dispersión de las arcilla y la materia orgánica, cuya 
consecuencia es la compactación de los suelos que se tornan duros en seco e impermeables en 
húmedo. La situación consignada afecta el crecimiento y desarrollo de muchas especies vegetales 




resultado final es la formación de suelos sódicos del tipo conocidos como “álcali negro” debido a la 
presencia de materia orgánica dispersa en superficie, con pH superiores a nueve y con problemas 
de disponibilidad de algunos nutrientes tales como el fósforo y los microelementos. 
 
 
El proceso de recuperación de los suelos 
 
La recuperación de estos suelos se basa en la necesidad de reemplazar el sodio asociado a las 
arcillas y la materia orgánica por el calcio. Esto se puede lograr solubilizando el carbonato de 
calcio presente en el mismo suelo incrementando el contenido de dióxido de carbono a través de 
la actividad de las raíces y descomposición de residuos orgánicos. Cuando se recurre al sistema 
de recuperación utilizando plantas forrajeras adaptadas, el proceso es más lento y gradual aunque 
menos costoso que utilizando enmiendas químicas que aceleran el proceso tales como el yeso. 
Por una parte, el ascenso de los niveles freáticos puede mitigarse incrementando las pérdidas de 
agua por evapotranspiración de una cubierta vegetal adaptada capaz de consumir los excesos de 
agua de lluvia percolante antes de que provoquen ascensos de los niveles freáticos. Dicha 
cobertura vegetal y sus residuos pueden provocar una reducción de la evaporación del agua 
desde la superficie, reducir el ascenso capilar del agua freática y la concentración salina 
superficial. Por otra parte las pasturas adaptadas, a través de sus sistemas radicales, mejoran la 
porosidad y permeabilidad del suelo, facilitando la infiltración del agua de lluvia y el 
desplazamiento de las sales y del sodio hacia la capa freática mantenida a una profundidad 
adecuada. Experiencias efectuadas en el Establecimiento Miraflores sobre una pastura de 
Agropiro (Thinapirum ponticum) a un año de su implantación permitieron medir los valores de 







Figura 4. Variación en profundidad de la conductividad eléctrica en un suelo con Agropiro en clausura y con 
pastura natural sobrepastoreada 
 
 






Se puede observar la mejoría significativa que se produce en los 20 a 25 cm superiores del perfil 
en función de la lixiviación de sales y la actividad radical que contribuye al descenso de la 
conductividad eléctrica y del pH. 
 
Experiencias realizadas por el Instituto de Suelos del INTA apuntan a la instalación de especies 
forrajeras tolerantes a salinidad y sodicidad de elevada actividad radical y producción de materia 
seca. Entre las de mejor comportamiento se pueden mencionar grama rhodes (Chloris gayana), 
agropiro (Thynapirum ponticum) y lotus (Lotus tenuis). Se destaca el excelente comportamiento de 
la grama rhodes en cuanto a su adaptación a condiciones de elevada alcalinidad con 
producciones de materia seca superiores a las 6 toneladas por hectárea (Cuadros 2 y 3). 
Para soluciones más integrales, estas prácticas deberán completarse con el adecuado manejo de 
las rotaciones de cultivos de las tierras ubicadas en posiciones más elevadas del relieve, de 
manera de evitar o minimizar el escurrimiento de agua hacia las áreas deprimidas que 
incrementan el ascenso de los niveles freáticos. 
 
Se han registrado mejoras en la condición física de los suelos tratados con pasturas, en particular 
con la grama rhodes y el agropiro. También se registró un leve descenso del pH, aunque 
continúan dentro del rango alcalino atendiendo al fuerte carácter sódico del ambiente. 
 
 
Cuadro 2.  pH, conductividad eléctrica y densidad aparente en los distintos tratamientos de fitorremediación. 
TRATAMIENTO  pH CE (dS.m )  DA (gr/ cm 3) 
 
Agropiro 9,1 0,49 1,09 
Grama Rhodes 9,0 0,42 1,02 
Lotus Tenuis 8,9 0,50 1,18 
Pastura natural 9,5 1,67 1,42 
 
A su vez se evaluó la producción de materia seca de las distintas especies empleadas en la 













Cuadro 3.  Producción de materia seca de las distintas pasturas. 




Grama rhodes 5936 
 
Lotus tenuis 890 
 






Los suelos salino – sódicos en áreas de secano por lo general experimentan un lento proceso de 
mejoramiento natural que puede acelerarse mediante prácticas de fitorremediación, tendientes a 
mejorar las condiciones hidrofísicas, químicas y biológicas. 
 
La cobertura de los mismos limita el flujo de sales a superficie manteniendo una salinidad del 
suelo similar o inferior a la de la capa freática, por lo cual el manejo de estos suelos debe 
orientarse a conseguir y mantenerlos cubiertos. 
 
Se recomienda iniciar los trabajos de recuperación cuando la capa freática se encuentre en 
profundidad en general coincidente con la primavera. Posteriormente durante el otoño se 
procederá a la siembra o intersiembra de especies tolerantes a la salinidad. La fertilización con 
fósforo principalmente se visualiza como una alternativa para integrar en el paquete tecnológico 
para la recuperación. 
 
El manejo de los suelos afectados por sales que ocupan las áreas más bajas del relieve deberá 
complementarse con el manejo de los suelos de los sectores medanosos más elevados 
propendiendo a utilizar rotaciones de cultivos, sistemas adecuados de pastoreo y prácticas 
mecánicas de control del escurrimiento para evitar o disminuir el anegamiento y el agravamiento 
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La realidad actual impone en las agendas para todos los sectores productivos y de servicios que 
interactúan con el medioambiente y específicamente con los suelos el adecuado tratamiento y 
disposición de los residuos orgánicos generados. Sumado a esto cuando hablamos de 
contaminación no solo nos limitamos a la del agua y a la del suelo, sino también a la atmosférica 
ya que la emisión de gases efecto invernadero como el metano liberado de las lagunas sin control 
contribuye en gran medida al calentamiento global del planeta. 
La fermentación anaeróbica es un proceso natural que ocurre en forma espontánea en la 
naturaleza y forma parte del ciclo biológico. De esta forma podemos encontrar el denominado "gas 
de los pantanos" que brota en aguas estancadas, las lagunas de tratamiento o disposición final de 
residuos orgánicos, el gas natural metano de los yacimientos petrolíferos así como el gas 
producido en el tracto digestivo de los rumiantes como los bovinos (denominado fermentación 
entérica). En todos estos procesos intervienen las denominadas bacterias metanogénicas. 
El biogás es un producto de la digestión anaeróbica, que se genera a través de la actividad de 
bacterias metanógenicas. Las condiciones anaeróbicas ocurren solamente en ausencia de 
oxígeno. Para reproducir estas condiciones se emplean plantas de biogás o biodigestores como 
unidades bien cerradas, como una laguna cubierta o un silo de hormigón con techo de lona o de 
membrana. El biogás generado, es una mezcla de metano y dióxido de carbono. El metano es el 
vector energético y su composición oscila entre el 50 hasta 75 % de esta manera en las mezclas 
típicas del biogas se logra un poder calorífico que oscila entre los 5500 y 6000 kcal. Este gas 
puede ser empleado en todas las aplicaciones normales del gas metano puro.  
La producción de biogás es un tema muy actual en Argentina y también en el resto del mundo. En 
gran parte de las estratégicas energéticas el biogás está en la consideración de los decisores 
políticos, dadas las implicancias energéticas y medioambientales de esta tecnología. En 
comparación con otras fuentes de energías renovables, como la eólica o la fotovoltaica, el biogás 
puede generar electricidad y energía térmica durante las 24 horas del día. El biogás constituye 
una parte muy importante en el “mix” de distintas tecnologías para generar energía limpia, cuidar 




La Argentina se caracteriza por un sólido sector agropecuario y agroindustrial, la producción de 
granos, carnes, productos lácteos, alimentos, etc. Esta actividad genera una gran cantidad y 
diversidad de residuos y subproductos agropecuarios, como los agroindustriales y estiércoles. Si 
bien los residuos animales no son muy buenos en cuanto a su potencial unitario de generación, 
contienen bacterias que provienen de los tractos digestivos de los animales responsables del 
proceso que constituyen la fuente de inóculo al alcance de toda planta de tratamiento. 
A estos sectores se le suma otra serie de generadores de residuos fundamentalmente 
concentrados en centros urbanos de diferente tamaño distribuidos a lo largo de todo el país. La 
característica de las aglomeraciones humanas es una gran concentración en espacios acotados 
de recursos orgánicos e inorgánicos que luego producen importantes problemas de disposición 
final. Estos recursos terminan afectando los suelos de áreas períféricas y aún distantes por medio 
de transporte por ríos y viento. La digestión anaeróbica y la generación de biogás también 
cumplen en estos casos un importante rol aportando diferentes tipos de soluciones mediante la 
aplicación de tecnologías específicas. Como ejemplo podemos dar en este caso las plantas 
desarrolladas para el tratamiento de aguas cloacales así como los equipos destinados al 
tratamiento de los residuos sólidos urbanos. 
Los últimos 20 años han sido fructíferos en cuanto a descubrimientos sobre el funcionamiento del 
proceso microbiológico y bioquímico gracias al nuevo material de laboratorio que permitió el 
estudio de los microorganismos intervinientes en condiciones anaeróbicas (ausencia de oxígeno). 
Estos progresos en la comprensión del proceso microbiológico han estado acompañados por 
importantes logros de la investigación aplicada obteniéndose grandes avances en el campo 
tecnológico. Paralelamente los adelantos en electrónica, comunicaciones y calidad de materiales 
han permitido lograr importantes mejoras en el rendimiento y confiabilidad de las plantas de 
tratamiento y producción. 
Los países generadores de tecnología más importantes en la actualidad son: China, India, 
Holanda, Francia, Gran Bretaña, Suiza, Italia, EE. UU., Filipinas y Alemania. (GMI, 2014). 
Si analizamos el sector desde la óptica del suelo, nos encontramos con un fuerte déficit de 
reposición de nutrientes y en muchos casos un deterioro de la fracción orgánica de estos. Ante 
esta realidad esta tecnología puede aportar soluciones al poder incorporar el producto de los 
digestores a los suelos como fertilización orgánica equilibrada. 
El progreso de los conocimientos de la geoquímica y los ciclos de los suelos han llevado a 
muchos países o regiones a establecer crecientes requerimientos para permitir la distribución o la 
incorporación de los efluentes tratados. De esta manera a los procesos de tratamiento se le 
agregan etapas adicionales de manera de poder lograr el acondicionado final y el cumplimiento 
con los límites o dosis de macro y micronutrientes. 
Debe también considerarse reparos en cuanto a la aplicación indiscriminada de enmiendas sin 





La generación de biogás, mezcla constituida fundamentalmente por metano (CH4) dióxido de 
carbono (CO2), y pequeñas cantidades de hidrógeno (H), sulfuro de hidrógeno (SH2 ) y nitrógeno 
(N) constituye un proceso vital dentro del ciclo de la materia orgánica en la naturaleza. Las 
bacterias metanogénicas en efecto constituyen el último eslabón de la cadena de 
microorganismos encargados de digerir la materia orgánica y devolver al medio los elementos 
básicos para reiniciar el ciclo. Se estima que anualmente la actividad microbiológica libera a la 
atmósfera entre 590 y 880 millones de toneladas de metano. 
El biogás posee una muy larga historia a nivel mundial con una difusión creciente y sostenida en 
todo el mundo. Uno de los países líderes en tecnología de biogás orientada específicamente a la 
generación de energía con una masiva aplicación de digestatos en suelos agrícolas es Alemania 
con más de 7700 plantas en operación superando los 3500 MW instalados fundamentalmente en 
campos agrícolas sobre una base de alimentación mixta entre residuos animales y forrajes como 
el silo de maíz. 
 
 Figura 1.  Evolución de las plantas de biogás del sector agropecuario en Alemania. 
 
El desarrollo de India como de China se basa fundamentalmente en digestores de pequeño 
tamaño a nivel rural. India tiene instalados más de 4 millones de digestores en el sector agrícola 
con volúmenes que oscilan entre 2 y 5 metros cúbicos. A esto se suman más de 5500 plantas 
agroindustriales y un crecimiento de 25 plantas que generaran 30 MWatts. China por su parte 
posee más de 8 millones de digestores en las pequeñas comunidades rurales. A esto se suman 




uno de los centros de investigación y desarrollo más importante a nivel mundial ubicado en 
Chengdú, provincia de Sichuan. 
 
Campos de aplicación 
 
A lo largo de los años transcurridos, la tecnología de la digestión anaeróbica se fue especializando 
en diferentes campos de aplicación con objetivos muy distintos. Como puede apreciarse en la 
Figura 2, según los campos de aplicación de la tecnología de la fermentación anaeróbica, los 
objetivos buscados son diferentes o tienen un distinto orden de prioridades. Analizaremos 
brevemente la evolución y el estado actual de cada uno de los campos descriptos. 
 
Figura 2.  Campos de aplicación y objetivos buscados mediante la implementación de esta tecnología. 
 
Las plantas de tratamiento de desechos industriales han tenido una importante evolución en los 
últimos años y habiendo superado una primera etapa a nivel piloto, en Europa y China se 
encuentran actualmente siendo difundidas para determinados fines en combinación con 
tratamientos aeróbicos convencionales. Estos reactores anaeróbicos son de enormes 
dimensiones (más de 1.000 m3 de capacidad), trabajan a temperaturas mesofílicas (20 ºC a 40 ºC) 
o termofílicas (más de 40 ºC) poseen sofisticados sistemas de control y están generalmente 
conectados a equipos de cogeneración que brindan como productos finales: calor, electricidad y 




La Argentina cuenta con equipos de este tipo en industrias diversas como la citrícola, levaduras, 
procesadoras de maíz, cerveceras, procesadoras de papas e industria lácteas. 
La aplicación del biogás en el área rural ha sido muy importante, dentro de ella se pueden 
diferenciar claramente dos campos. En el primero, el objetivo buscado es dar energía, sanidad y 
fertilizantes orgánicos a los agricultores de zonas marginales o al productor medio de los países 
con sectores rurales de muy bajos ingresos y difícil acceso a las fuentes convencionales de 
energía. En este caso la tecnología desarrollada ha buscado lograr digestores de mínimo costo y 
mantenimiento, fáciles de operar. En muchos casos esto trae aparejado bajas eficiencias así como 
niveles de producción de energía reducidos.  
El segundo tipo de tecnología está dirigido al sector agrícola y agroindustrial de ingresos medios y 
altos. El objetivo buscado en este caso es brindar energía y solucionar graves problemas de 
contaminación. Los digestores de alta eficiencia desarrollados para esta aplicación tienen un 
mayor costo inicial y poseen sistemas que hacen más complejo su manejo y mantenimiento. 
Ambos tipos de digestores se encuentran hoy día en continua difusión. Los reactores sencillos han 
tenido una amplia aceptación en China, India, Vietnam, Filipinas y Brasil debido a que en estos 
países se ejecutaron importantes planes gubernamentales que impulsaron y apoyaron con 
asistencia técnica y financiera su empleo. En el resto de los países del mundo la difusión 
alcanzada por este tipo de digestores no ha sido significativa. 
Con respecto a los digestores de alta eficiencia la mayoría se encuentran instalados en Europa 
(se estima un total de 10.000 digestores en los países de la C.E.E.); en el resto del mundo si bien 
los números son menores, esto no se debe a restricciones de orden tecnológico, sino a problemas 
de contexto que no favorecen la adopción masiva de esta tecnología. La Argentina está dando sus 
primeros pasos en este sentido con dos plantas que superan el megawatt de potencia alimenadas 
con residuos animales y silaje de maíz. 
El tratamiento de líquidos cloacales mediante sistemas anaeróbicos solos o combinados con 
tratamientos aeróbicos es una técnica muy difundida en todo el mundo desde hace más de 40 
años. Recientes progresos en equipos de cogeneración han permitido una más eficiente 
utilización del gas generado y los continuos avances en las técnicas de fermentación aseguran un 
sostenido desarrollo en este campo. 
Debe tenerse en cuenta que la incorporación de esta tecnología obliga a una estricta regulación 
en cuanto a tipo de productos que se vierten en los sistemas cloacales urbanos; por este motivo 
en algunos países donde los desechos industriales son vertidos sin tratar en las cloacas los 
reactores anaeróbicos han tenido graves problemas de funcionamiento y en muchos casos han 
sido abandonados. 
El relleno sanitario, práctica muy difundida en el mundo para enterrar las enormes cantidades de 
desperdicios generados en las grandes ciudades, ha evolucionado incluyendo hoy en día 
modernas técnicas de extracción y purificación del gas metano generado, el cual en décadas 




vegetación que se encontraba en las zonas cercanas, malos olores que molestaban a los 
residentes y explosivas mezclas de gases que se acumulaban en los sótanos de la vecindad. El 
avance de esta técnica ha permitido que importantes ciudades del mundo como también en la 
Argentina se lo utilice para generación eléctrica o su inyección como gas en la red. 
Los reactores anaeróbicos agroindustriales son de enormes dimensiones (más de 1.000 m3 de 
capacidad), trabajan a temperaturas mesofílicas (20 ºC a 40 ºC), o termofílicas (más de 40 ºC), 
poseen sofisticados sistemas de control y están generalmente conectados a equipos de 
cogeneración que brindan como productos finales calor, electricidad y un efluente sólido de alto 
contenido proteico, para usarse como fertilizante o alimento de animales. 
 
Materias fermentables y etapas del proceso 
 
Las materias primas fermentables incluyen dentro de un amplio espectro a los excrementos 
animales y humanos, aguas residuales orgánicas de las industrias (producción de alcohol, 
procesado de frutas, verduras, lácteos, carnes, alimenticias en general), restos de cosechas y 
basuras de diferentes tipos, como los efluentes de determinadas industrias químicas. 
Debemos considerar a esta tecnología como un sistema que se inserta en el esquema de 
producción en el cual podemos diferenciar las etapas de: 
1. captación, traslado y adecuación del residuo, 
2. procesamiento y degradación de la materia orgánica (digestor), 
3. uso de la energía generada en forma calórica, eléctrica o motriz, 






Figura 3.  Componentes de un sistema integral de aprovechamiento de biomasa mediante el uso de la digestión 
anaeróbica. 
 
Básicamente, por un lado, el sistema integral incluye a las instalaciones apropiadas para la 
recolección y limpieza de los residuos, una cámara de recepción, una de digestión denominada 
comúnmente reactor y un depósito de efluentes tratados que deben ser empleados 
adecuadamente. Por otro lado están las líneas de gas y los depósitos y sistemas de uso. Cada 
una de las partes enunciadas es crucial y un proyecto puede fallar si alguna de ellas no está 
debidamente atendida. 
La producción de gas de un digestor anaeróbico es continua a lo largo de las 24 horas del día; no 
ocurre lo mismo con el consumo que puede estar concentrado en una fracción corta de tiempo. 
Por este motivo será necesario almacenar el gas producido durante las horas en que no se 
consuma. La dispersión del consumo y su intensidad determinará el volumen de almacenamiento 
requerido. Por lo tanto cuanto más concentrado esté el consumo en un período corto, mayor será 
la necesidad de almacenaje. Por lo general el volumen de almacenamiento no baja del 50 % de la 
producción diaria. (Hilbert 2007). 
Para el caso de plantas para instalar en el sector agropecuario el análisis preliminar de todo tipo 
de tecnología debe tomar como punto inicial el aspecto humano. En este tema entran a jugar la 
capacidad de la mano de obra, el tiempo disponible que se puede dedicar a la nueva actividad y la 
predisposición para realizarla. Estos factores se tornan limitantes en muchos lugares y 




predisposición al manejo del estiércol o residuo que está condicionada al tipo de manipulación que 
se hacía de este, con anterioridad a la introducción de esta nueva técnica. Se deberá por 
consiguiente buscar para el análisis un tipo de digestión que no altere en forma significativa las 
tareas y manejo que se venían realizando para tratar de economizar la cantidad de horas/hombre 
para la operación. 
Desde el punto de vista de la materia prima será necesario contar con un sistema de fácil 
recolección y manipulación evitándose en las zonas frías el lavado con agua de las instalaciones 
el cual produce grandes volúmenes con altas diluciones y bajas temperaturas. En algunos casos 
como los feedlots la introducción de esta tecnología implica importantes inversiones en el 
cementado de pisos de corrales, enrejados de recolección de estiércol y canales de conducción 
así como colocación de techos para evitar el agua de lluvia. 
El medioambiente con sus características climáticas y de suelo condicionan el tipo de digestor 
para construir incidiendo también en la selección del modelo y en el monto de la inversión inicial 
necesaria, ya que existen parámetros que pueden ser modificados como la temperatura de 
funcionamiento, el tiempo de retención hidráulica y la velocidad de carga volumétrica, los cuales 
están relacionados entre sí y determinan la eficiencia final del digestor y la energía neta 
disponible. 
Dada la importancia que tienen las condiciones agroclimáticas, fundamentalmente la temperatura, 
en la determinación de costos y definición de la técnica para emplear analizaremos con mayor 
profundidad este aspecto. 
Para las zonas templadas y frías existen dos opciones principales que deben considerarse a fin de 
dimensionar y diseñar el reactor. Estas opciones están determinadas fundamentalmente por la 
temperatura de trabajo del equipo pudiéndose optar entre temperaturas: ambiente, 10 ºC a 25 ºC; 
mesofílica, 30 ºC a 40 ºC; y termofílica, 40 ºC a 55 ºC. El rango de temperatura en que finalmente 
trabaje el sistema determinará el tiempo de permanencia de la materia en el digestor o tiempo de 
retención y la eficiencia de producción de biogás. En el Cuadro 1 se observa cómo se modifican 
cada uno de los parámetros enunciados. 
 
Cuadro 1.  Relación entre la temperatura de funcionamiento, el tiempo de retención y la eficiencia de de 
producción de biogás expresada en metros cúbicos por metro cúbico de digestor. 





10 - 25 
30 - 40 
40 – 55 
50 – 70 
20 - 30 
10 - 20 
0,01 - 0,30 
0,70 - 1,00 





La modificación de los tiempos de retención tiene una directa influencia sobre el tamaño del 
digestor requerido para un mismo volumen de material para digerir con la consiguiente 




El proceso no genera calor suficiente para elevar y mantener la temperatura por lo tanto se 
requerirán sistemas de calefacción, aislación y control en el caso de optarse por trabajar en el 
rango meso o termofílico. Estos sistemas y controles también inciden en los costos iniciales y de 
mantenimiento de los digestores. 
 
Para ayudar al análisis de donde tendrá mayor posibilidad de éxito esta tecnología daremos las 
siguientes pautas: 
 
Insumos o materia prima con bajo costo de oportunid ad 
 
Esta situación se presentará en los lugares que muestren las siguientes características: 
 
 Zonas de producción tipo intensiva donde se concentre el sustrato o materia prima para 
emplear, debido a la factibilidad de manipulación y transporte de esta. 
 No haya restricciones de tipo social al manejo de los desechos y al aprovechamiento del 
estiércol. 
 Exista una tradición, costumbre o metodología de recolección de los residuos. 
 Se disponga de agua en forma, cantidad y calidad suficiente para alimentar los 
digestores. 
 Se disponga de capital suficiente, con un bajo costo de oportunidad, por haberse cubierto 
las principales inversiones alternativas de alta rentabilidad o se disponga de créditos 
preferenciales. 
 Exista disponibilidad de mano de obra con capacidad y voluntad para la operación de los 
digestores. 
 
La eficiencia adecuada del sistema 
 
Existe alta probabilidad de obtener rendimientos adecuados donde: 
 Haya una seguridad de suministro constante en tipo y calidad de sustrato fermentable. 
Variaciones en el material para digerir complican el funcionamiento de los reactores. 
 Se disponga de asistencia técnica para las etapas de diseño, puesta en marcha y 
mantenimiento del digestor. 
 Se disponga de materiales adicionales para realizar codigestión e incrementar la 
producción de energía en forma significativa (silo de máiz, sorgo). 
 La temperatura ambiente no sea baja. Zonas de menor temperatura obligan a recurrir a 
sistemas de calefacción y aislación de un mayor costo, y dejan disponible una menor 




 Se logre un adecuado diseño del digestor, lo cual permitirá un mejor manejo, un ahorro de 
tiempo de operación y un aumento en la confiabilidad. 
 Se disponga de un adecuado servicio de mantenimiento. 
 
Los productos generados tengan un significativo val or 
 
Esta condición se dará en los lugares donde: 
 Exista una limitante al libre acceso a los combustibles tradicionales. 
 Exista una escasez en el medio convencional de obtención de energía, ej.: leña. 
 No haya disponibilidad de dinero para satisfacer la demanda de energía y fertilizantes. 
 Los tipos de tratamiento de los deshechos deban realizarse a altos costos. 
 El costo de manipuleo de las materias primas y el efluente sea bajo y competitivo. 
 Las características del suelo sean tales que se logren altas respuestas en el rendimiento 
de los cultivos ante aplicaciones de abonos. 
 Se obtenga un alto precio por la energía producida (eléctrica o inyección de gas). 
 Se pueda aprovechar el calor generado en la producción eléctrica para actividades que 
tengan una alta rentabilidad. 
Cada uno deberá efectuar un análisis cuidadoso y sumar la cantidad de las características 
que se enumeraron. Cuanto mayor sea la cantidad de dichos factores que se den positivamente 
se tendrán grandes posibilidades de implementar este tipo de tecnología con éxito y en forma 
redituable. 
 
La política gubernamental será el factor determinante en la distribución y alcance de esta 
tecnología en las zonas preseleccionadas. El aporte del capital será uno de los factores de mayor 




La aplicación de esta tecnología en el campo agroindustrial en la Argentina viene experimentando 
un crecimiento lento, pero sostenido; en los últimos años se vienen produciendo fuertes 
inversiones en este campo liderados por la agroindustria tucumana (plantas citrícolas, levaduras, 
industria del azúcar y del bioetanol). Es así que nos encontramos con plantas en marcha de 
enormes dimensiones que en gran parte también han incorporado los beneficios de los 
mecanismos de desarrollo limpio con los denominados “bonos de carbono” generados a través de 





Otro polo importante también lo encontramos en la provincia de Santa Fe con aplicaciones en 
industrias tales como la láctea, cervecera y frigorífica. Las tecnologías empleadas son diversas así 






Existen también en nuestro país ejemplos de captura de este tipo de gas en rellenos sanitarios, 
como el CEAMSE en Buenos Aires, donde se generan importantes cantidades de gas que de otra 
forma serían liberados a la atmósfera. Estos gases son hoy en día en parte empleados para la 
generación de energía eléctrica que se inyecta a la red. Los rellenos sanitarios debidamente 
equipados y manejados son capaces de generar enormes cantidades de biogás. 
En estos casos se realiza toda un red de captación de gas por succión que luego se conduce a las 
etapas de filtrado y adecuación antes de su empleo en motores de combustión interna unidos a 
generadores. 
A esta fuente debemos sumarle el tratamiento y aprovechamiento de residuos cloacales mediante 
plantas de tratamiento mixtas adecuadas en las cuales pueden aprovecharse los volúmenes de 
gas generado con múltiples usos. Existen en nuestro país modernas plantas de tratamiento y 
aprovechamiento de gas en este campo. 
En estos casos lo que se procesa son los lodos provenientes de las etapas de tratamiento 
primario mediante digestores de mezcla completa. Los efluentes son dispuestos en 
establecimientos agropecuarios como landfarming. 
Hoy en día se presentan grandes oportunidades para la expansión de esta tecnología que no cesa 




La mezcla de los estiércoles con substancias de alto potencial para la generación de biogas se 
denomina codigestión. Esta aumenta significativamente la capacidad de producción de biogás por 
cada planta de tratamiento.  
Por las razones mencionadas, la mezcla de estiércoles con materia de alta potencia, como los 
silajes de plantas enteras, constituye una forma de sumar dos materias. El uso de este tipo de 
mezclas para la producción de biogás es una forma muy común en Europa, particularmente en 
Alemania. En los últimos dos años se han comenzado a construir y puesto en marcha las primeras 
plantas de codigestión con capacidad de generación eléctrica que supera el Megavatio. (San Luis 





Promoción del biogás 
 
Dentro de las diversas acciones promovidas a nivel internacional, se encuentra la de Global 
Methane Initiative que tiene como objetivo impulsar la acción cooperativa multilateral y 
multinacional tendiente a mitigar las emisiones de metano a la atmósfera, generadas por la 
intervención del hombre. Hoy en día ya son 42 los países miembros y más de 1000 entidades 
públicas y privadas se han incorporado. Argentina coordina la comisión de agricultura. 
En los últimos años se han realizado estudios a nivel nacional que permiten cuantificar el potencial 
regional de aprovechamiento. Dichos estudios son la base para la localización de futuros centros 
de aprovechamiento. El INTA ha generado gran cantidad de información como manuales, 
sistemas de cálculo y estudios regionales que se encuentran disponibles en su página web de 
bioenergía en una sección específica para este tipo de energía. 
Existen otras instituciones como el INTI, universidades de diferentes partes del país que poseen 
experiencia y capacidad de asesoramiento en este tema, las cuales se suman al sector privado 
que se encuentra en crecimiento y consolidación.  
La Argentina posee Ley 26.190, que apunta a cumplir con el 8 % del consumo de fuentes 
renovables en 10 años. Esta normativa busca crear incentivos para la generación eléctrica a partir 
de fuentes renovables de energía. 
 
Información sobre la producción de biogás  
 
La producción de biogás necesita una provisión de materia orgánica con alta capacidad de ser 
degradada. Los digestores pueden alimentarse con distintas materias primas. Existen variables 
técnicas medibles en cada tipo de sustrato entre los cuales puede mencionarse el porcentaje de 
sólidos, sólidos volátiles digeribles, demanda química de oxígeno, sólidos volátiles degradables. 
De acuerdo a las características del sustrato y a las condiciones de operación existen otros 
parámetros que nos brindan información sobre la eficiencia y modo de trabajo de las plantas como 
el pH, la alcalinidad, etc.  
La biomasa en degradación dentro de un digestor requiere de una cierta cantidad de tiempo que 
varía en función del tipo de materia prima y de la temperatura de funcionamiento. En digestores 
que se alimentan en forma continua a estos días de permanencia se le da el nombre de tiempo de 
retención hidráulica. 
Las materias con una alta concentración de materia volátil (materia orgánica digestible) producen 
en un mismo tiempo de digestión (tiempo retención hidráulica = TRH) una mayor cantidad de 
biogás. Generalmente existen muchas ecuaciones y reglas por el manejo de plantas de biogás. 
Gran parte de los sistemas de cálculo toman en cuenta la carga diaria de los digestores medido en 
materia volátil. Este valor se calcula sobre la base de kg de materia orgánica/por metro cúbico de 




con respecto al volumen del digestor y su eficiencia de digestión. Es posible una 
sobrealimentación del proceso, como también una alimentación insuficiente. La carga diaria con 
materia orgánica depende mucho de la tecnología empleada en la planta instalada y la producción 
de biogás es función de esta.  
Generalmente existen muchas variaciones en la tecnología de digestores y así como en las 
metodologías y equipos empleados en el pretratamiento de estos materiales. En ambientes 
agropecuarios normalmente se trabaja con digestores de tecnología de mezcla completa. Estos 
digestores funcionan mejor con una temperatura en el interior de 36 grados Celsius y con una 
buena agitación de la materia prima para evitar una sedimentación y un efecto de una capa 
flotante de materias livianas, como fibras, paja, hojas, etc.  
Las plantas de alta eficiencia con mezcla completa se caracterizan por una carga de 3 hasta 5 kg 
de materia orgánica por metro cúbico de volumen de digestión por día. Este valor es producto de 
una mezcla preestablecida de estiércoles y silo de maíz respondiendo a una concentración de 
diseño de materia seca. 
 
Cuadro 2:  Producción estimada de biogás proveniente de distintas materias primas sobre la base de 
digestores de mezcla completa y calefaccionados.  
   





m3 de biogás  
t MS org.  
Potencia (m3) de BG 
cada t de materia 
fresca  
Silaje de maíz  32 %  94 %  642 m3  193 m3  
Estiércol de cerdos estabulados en 
la RA  
1 %  45 %  354 m3  1,6 m3  
Estiércol de vacas lecheras en la RA  2 %  60 %  354 m3  4,2 m3  
Estiércol de vacunas / feed lot 
(posible)  
8 %  80 %  400 m3  25,6 m3  
Guano de gallinas ponedoras  45 %  75 %  500 m3  169 m3  
Granos / cereales (off spec)  87 %  98 %  700 m3  597 m3  
 
En Argentina la difusión de esta tecnología no ha llegado a números significativos, la mayoría de 
las plantas a nivel agropecuario son de baja eficiencia tipo lagunas cubiertas. Recientemente se 
han puesto en marcha plantas de alta eficiencia y codigestión. A nivel agroindustrial existen 
grandes digestores. Una de las plantas más grandes esta ubicada en Tucumán, en la planta de 
procesamiento de citrus de la empresa de Citrus Vil. Existen adaptaciones y desarrollos que 
siguen los lineamientos de equipos con calefacción y agitación como el de Guadalupe de Norte,  
cerca de Reconquista, en la provincia Santa Fe. Este establecimiento se llama Naturaleza Viva.   
Cuando se prioriza la producción de energía renovable como el biogás para reemplazar energías 
no-renovables, como gas natural y gasoil se requiere la mezcla de los efluentes como los 




A modo de ejemplo, un metro cúbico de estiércol de cerdos (provenientes de una explotación de 
ciclo completo, estabulado todo el año muy común en nuestro país) tiene una concentración de 
materia seca de 1 hasta 2 %. Esta materia seca contiene 40 hasta 50 % de materia orgánica 
volátil, clave para la digestión anaeróbica, ya que esta fracción es la base del consumo y del 
metabolismo de las bacterias anaeróbicas. Una de las razones de la baja concentración se 
produce debido al sistema de manejo de lavado de las instalaciones con una significativa cantidad 
de agua. El resultado es un efluente con baja potencia para la producción de biogás. Un metro 
cúbico de esta materia fecal genera desde 1 hasta 2 m3 de biogás, con 55 hasta 60 % de metano.  
Una tonelada de silaje de maíz (con la planta entera, con un promedio de 32 % materia seca), 
como se utilizan en tambos como forraje de vacas lecheras, produce 190 hasta 200 m3 de biogás. 
El proceso de digestión anaeróbica solamente a base de silaje de maíz no funciona correctamente 
dado que no se generan las condiciones ideales para la degradación por parte las bacterias por lo 
tanto el agregado de otros elementos que reduzcan el porcentaje de sólidos y aporten inóculo de 
bacterias como son los estiércoles. De esta manera se logra llegar a una mezcla semilíquida con 
porcentajes de sólidos entre 5 hasta 15 % de materia seca. 
Acondicionado o uso del biogás: el biogás requiere de un sistema de acondicionamiento para 
purificar el contenido de sulfhídrico y vapor de agua. Esto requiere de instalaciones específicas en 
la línea de distribución así como de la implementación de inyección regulada de oxígeno en el 
gasómetro para reducir el sulfhídrico.  
Un valor clave en los cálculos de consumo de biogás para la generación de energía eléctrica es la 
concentración de metano en este. Mientras que el gas natural tiene entre 90 y 99 % de metano las 
proporciones de este gas en la mezcla son variables. Un metro cúbico de gas natural con casi 100 
% de metano contiene alrededor 10 kWh de energía térmica. 
Otro parámetro clave es la eficiencia de transformación del metano en electricidad. Este 
parámetro está conformado por la eficiencia de transformación de energía térmica (poder 
calorífico) en energía mecánica (como la energía de transmisión) y sobre la base de este 
parámetro está la eficiencia de generación de energía eléctrica en el generador.  
Las eficiencias son menores en los motores generadores de tamaños pequeños. Para el caso de 
motores de 1 MW de capacidad, la eficiencia aproximada es del 40 % en la transformación de 
energía térmica en electricidad. Esto significa que planteado como único aprovechamiento el 
eléctrico, se desperdicia una gran cantidad de energía térmica que se libera a través del escape 
en forma de aire caliente (más o menos 18 %) y en los sistemas de refrigeración 42 %. Estos 
valores dependen de distintos equipos y proveedores de motores y pueden cambiar hasta 5 % 
dentro del mismo proveedor. 
Por lo tanto si alimentamos un motor generador con biogás que contenga un 50 % de metano y 
partiendo de una eficiencia del 40 % en la transformación de energía térmica en electricidad, 
obtendríamos un factor de conversión de 2 kWh de electricidad (1 m3 de biogás 50% 40% 10 




grados centígrados, que en parte es empleada para la propia calefacción de la biomasa 
ingresante y el mantenimiento de la temperatura de fermentación dentro del digestor.  
  
Tabla 3:  Valores de producción de una planta de 1 MW de electricidad.  
 Potencia MW  
por día  
(24 h) 
por semana 
(7 d)  
por mes 
(30,5 d)  
por año 
(8760 h * 90 %)  
Demanda de 
biogas (m3 con 
50 % de metano)  
500 m3  12.000 m3  84.000 m3  366.125 m3  3.943.350 m3  
Producción de 
energía eléctrica  
1,0 MW  24,0 MWh  168 MWh  732 MWh  7.908 MWh  
Producción 
energía térmica 
1,1 MW  25,2 MWh  176 MWh  769 MWh  8.304 MWh  
 
La planta en consideración produciría entonces 24 MWh, 168 MWh por semana y 732 MWh de 
electricidad por mes. La ocupación de una planta se calcula sobre la base de las horas de 
operación anual. De las 8760 horas del año y considerando una operación estable del 90 % 
implicarían 7.900 horas por año produciendose 7.900 MWh (cuadro 2).  
El cálculo prosigue en una segunda etapa estimando la cantidad de materia prima necesaria para 
generar los volúmenes de gas ya identificados (Cuadro 3|). Si un metro cúbico de estiércol de 
cerdos genera desde 1 hasta 2 m3 (en el cálculo hemos trabajado con un promedio de 1,6 m3) de 
biogás y la planta tiene una demanda de 12.000 m3 de biogás por día, necesitaríamos un ingreso 
de 7.500 m3 de estiércol por día. Si bien es un valor teórico equivalente al residuo generado por 
un establecimiento de 75.000 cerdas en ciclo completo con todos sus reproductores y crías. En el 
caso de silaje de maíz, una tonelada de materia verde produce 193 metros cúbicos de biogás. El 
silaje de maíz tiene 32 % de materia seca (Cuadro 1). Debido a los problemas comentados de 
manejo de este tipo de sustratos con alta concentración de sólidos se lo mezclaría hasta alcanzar 
una concentración en un rango entre el 10 y 15 % de materia seca. A fin de lograr este tipo de 
mezclas el uso de agua es desaconsejable. Una complementación ideal son los residuos de 
animales que típicamente contienen entre un 1 y 2 % de materia seca.Si se analiza el proceso 






Figura 4.  Orden de proceso de la digestión anaeróbica. 
 
 
Cuadro 4.  Composición de biogás. 
Componentes  Concentración  (%) 
Metano ( CH 4)  50 – 75 %  
Dióxido de carbono (CO 2)  25 – 45 %  
Agua (H 2O)  2 – 7 Vol. %, (a 20-40 °C)  
Ácido sulfhídrico (H2SO4) 20-20.000 ppm  
Nitrógeno (N 2)  < 2 Vol. -%  
Oxígeno (O 2)  < 2 Vol. -%  
Hidrógeno (H 2)  < 1 Vol. -%  
 
Fichas económicas de un proyecto y de la operación de la planta 
 
Un tema clave en toda planta de biogás es el nivel de inversión inicial así como la posibilidad de 
su recuperación. Con respecto al tiempo de amortización se trabaja con un período de 10 años, 




años. Para el adecuado análisis de un proyecto se deberán cumplir determinadas etapas de 
manera de lograr un estudio integral que asegure la sustentabilidad operativa y económica de 
este. 
       
Figura 5.  Orden de las diferentes etapas del desarrollo de proyectos de biogás, las etapas 1 a 5 son claves para 
asegurar el éxito. 
 
 
Figura 6. Concepto de una planta integrada. 
 
El valor de la inversión se realiza empleando valores específicos por un metro cúbico de volumen 
de digestión así como por kW instalado. Estos valores específicos varían en relación del tamaño 
de la planta, con valores específicos más bajos, si la planta es más grande, mientras la inversión 




Los valores incluyen la planta entera, llave en mano, con las cuatro aéreas típicas de plantas de 
biogás:  
- El área de tratamiento de materias primas por la alimentación.  
- El área de proceso con los digestores.  
- La planta de aprovechamiento de biogás con los motores generadores.  
- El área de postratamiento de efluentes, como los biofertilizantes. 
  
El valor específico para la inversión del digestor se estima en 450 USD por m3 instalado, con 
respecto a la generación de electricidad se emplea 3.000 USD por kW instalado de capacidad de 
producción de energía eléctrica. Para un volumen de 6.600 m3 la inversión llave en mano rondaría 
los 3 millones de USD, de la misma forma para el valor de 3.000 USD/kW instalado para la 
generación de 1 MW de energía la inversión será también 3 millones de USD.  
 
 
El efluente y su relación con el recurso suelo 
 
El proceso fermentativo y de producción de biogás no extrae más que carbono, trazas de azufre, 
hidrógeno y algo de nitrógeno por reducción de NH3. Para una alimentación media de 50 kg/día y 
una producción diaria de 1 m3 de gas la masa se reducirá solamente en un 2 %. 
La viscosidad del efluente se ve reducida drásticamente debido a la transformación de los sólidos 
volátiles (un 50 % de estos son reducidos en un digestor en régimen). Esto hace al efluente 
mucho más manejable para su utilización. El efluente carece prácticamente de olor debido a que 
las sustancias provocadoras del mal olor son reducidas casi en su totalidad en función del tiempo 
de retención. La relación carbono/nitrógeno se ve reducida mejorando en forma general el efecto 
fertilizante del efluente. 
El Cuadro 5 da los valores aproximados de la composición en los principales macronutrientes, 
pero se debe tener en cuenta que estos valores son sólo indicativos pues según el tipo de 
alimentación, raza, manejo, etc.; que tengan los animales y el tratamiento que sufran los 
estiércoles antes y después de su digestión estos valores pueden variar en forma significativa. 
 
 
Cuadro 5.  Composición química media de residuos animales. 
MATERIAL DE CARGA ESTIÉRCOLES COMPOSICIÓN (%) RELACIÓN NUTRITIVA 


























Todos los nutrientes utilizados por los vegetales en forma importante (nitrógeno, fósforo, potasio y 
magnesio) al igual que los elementos menores son preservados durante la fermentación. En el 
caso del fósforo su porción directamente asimilable no se ve afectada ya que los efluentes 
contienen un 50 % en esta forma. En contraste con los otros nutrientes el nitrógeno, contenido en 
un 75 % en macromoléculas orgánicas y un 25 % en forma mineral en los estiércoles, sufre una 
transformación reduciendo a un 50 % el nitrógeno orgánico y aumentándose a un 50 % el 
nitrógeno en forma mineral directamente asimilables por las plantas. 
Con respecto a este último nutriente es muy importante el tratamiento que se le dé al efluente 
después de que sale del digestor debido a que a medida que transcurren los días se incrementa la 
pérdida de nitrógeno mineral (5 % en 11 días, 15 % en 20 días). En el caso de secar el efluente, la 
pérdida puede llegar al 90 %. Una alternativa que se emplea para preservar el nitrógeno es 
realizar separaciones usando mallas y centrífugas de la parte líquida del efluente para luego ser 
empleada en fertiirrigación ya que contiene la mayor parte del nitrógeno. 
Debido a su rápida descomposición el efluente brinda rápidamente nutrientes disponibles. Los 
ácidos húmicos presentes en este material contribuyen a mejorar la estructura del suelo y su 
porosidad aumentando al mismo tiempo la capacidad de intercambio. La cantidad de humus 
estable duplica generalmente al que se consigue mediante la utilización de estiércoles 
incrementando al mismo tiempo en forma significativa la actividad biológica del suelo. 
El elevado contenido de nitrógeno en forma de amonio (NH4) presente en los efluentes ayuda a 
evitar la pérdida por lavado y lixiviación del nitrógeno del suelo, al igual que las pérdidas por 
volatilización producidas por los procesos de denitrificación biológica. Existen amplias evidencias 
del incremento en la producción de distintas especies provocada por la aplicación de efluentes al 
suelo. Tanto en este aspecto como en los anteriores, las aseveraciones y cifras son relativas 
debido a que se está trabajando con sistemas biológicos muy complejos como son: el material 
orgánico de carga, el digestor, el suelo y finalmente el cultivo. 
Esta interacción y variación provoca grandes diferencias en los resultados y hace difícil cuantificar 
los beneficios obtenibles de la aplicación así como también definir dosis y modos de aplicación. El 
proceso fermentativo también tiene un efecto beneficioso si se lo emplea como biofertilizante ya 
que un gran porcentaje de semillas de las malezas se tornan inviables. 
 
A pesar de que el aspecto sanitario no puede ser ubicado estrictamente como un uso, aporta 
indudables beneficios al reemplazar otros sistemas costosos para obtener el mismo grado de 
descontaminación. El tratamiento de los deshechos por vía anaeróbica elimina la acumulación de 
estos a la intemperie evitando la proliferación de moscas, mosquitos, otros insectos y roedores 
portadores de peligrosas enfermedades. 
El proceso en sí mismo produce una reducción del 90 % al 99 % de los principales patógenos 




punto de vista del saneamiento está regulada por la temperatura de fermentación y la cantidad de 
días que permanece la biomasa dentro del digestor (tiempo de retención). 
El efluente de los digestores tiene otras aplicaciones entre las cuales merecen mencionarse: la 
preparación de compost, la alimentación de algas y peces y de animales en raciones 
balanceadas. Se han realizado numerosos ensayos y extendido sobre todo en Oriente el uso del 
efluente como sustrato para el crecimiento de algas y peces en estanques cerrados. En otro tipo 
de estanques también se crían patos y peces, los que son aprovechados para confeccionar la 
ración de los animales conformando lo que se ha dado en denominar “Granjas integradas”.  
Por un lado, como un aditivo al material vegetal para la confección de compost, el efluente es 
excelente ya que aporta una buena fuente de nitrógeno que acelera el proceso y enriquece al 
mismo tiempo al producto final con fósforo y otros elementos. Por otro lado, el proceso de 
compostado completa la efectiva destrucción de patógenos lograda en la digestión anaeróbica. 
Esto completa los usos potenciales del efluente de los digestores, últimamente otros productos de 
la digestión están utilizándose a nivel experimental como es el caso del CO2 obtenido de la 
purificación del gas. Estos usos solo son posibles en grandes plantas industriales donde la 
rentabilidad del producto justifique las inversiones necesarias para implementar este uso. 




Sector biogás  
Análisis FODA  
 
Fortalezas  Debilidades  
Industria 
Eólica 
- Competitividad económica.  
- Proyectos exitosos desarrollados en los 
últimos años.  
- Tecnología probada a nivel 
internacional. 
- Energía constante de base. 
- Posibilidad de inyectar en puntos 
extremos de la red mejorando el factor 
de carga. 
- Redes de transmisión disponibles. 
- Buena aceptación e interés del público. 
- Buen potencial de generación de 
empleos reales. 
- Red nacional de investigadores con 
conocimiento del tema. 
- Marco Regulatorio Incompleto 
especialmente relacionados con el efluente 
de las plantas. 
- Fracasos y abandonos de plantas que 
deben ser remontados. 
- Alta inversión inicial y alto costo de 
oportunidad del recurso financiero en el 
sector agropecuario y agroindustrial. 
- Dependencia de importación de algunos 
componentes. 
- Escaso desarrollo de las empresas locales. 
- Dificultad para acceder a financiamiento en 
condiciones de plazo y costo.  
- Bajo nivel de conocimiento, visibilidad y 




- Estudios preliminares de evaluación del 
recurso a nivel nacional y en algunas 
provincias. 
iniciadores. 
- Necesidad de capacitar RR. HH. 
- Falta de laboratorios de apoyo para la 
caracterización de productos, análisis de 




Oportunidades  Amenazas  
Argentina y 
la región 
- Necesidad de cubrir demanda 
energética insatisfecha con prioridad en 
lugares extremos de la red de 
distribución. 
- Buena perspectiva de crecimiento 
económico.  
- Excelente recurso biomásico con buena 
diversidad geográfica. 
- Capacidad industrial y tecnológica.  
- Liquidez y bajos costos de capital en el 
mundo. 
- Potencial demanda de instrumentos 
financieros de largo plazo en el mercado 
local. 
 
- Cambios en los marcos regulatorio y 
tarifario. 
- Fuerte subsidio a las energías 
convencionales con especial énfasis en el 
gas importado. 
- Falta de solución al acceso al 
financiamiento internacional. 
- Incumplimiento de pagos y condiciones 
contractuales. 
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El Primer Taller Internacional de Biorremediación (PRITIBIO) 2013  realizado por el Instituto de 
Suelos-CIRN-INTA y la Cátedra de Microbiología Agrícola y Ambiental de la Facultad de 
Agronomía de la Universidad de Buenos Aires (FAUBA) convocó a investigadores nacionales y del 
extranjero que por dos días expusieron sus trabajos en biorremediación. Los citados 
investigadores más otros convocados oportunamente han hecho posible la realización de esta 
publicación. Se está trabajando en biorremediar los recursos naturales comenzando a entender el 
valor que estos tienen para la vida del hombre. Esto también deja un mensaje respecto a lo 
poderosa que es la naturaleza para mantenerse y equilibrarse a pesar de la voracidad invasiva del 
hombre sobre los recursos naturales. 
 
Se plantean como grandes desafíos hacia futuro la preservación de los suelos ante los eventos 
extremos (ej. sequías, inundaciones, huracanes y tornados) previstos por el cambio del clima, y a 
cómo regenerar la fertilidad de suelos degradados y contaminados por agroquímicos, la 
urbanización y la minería. Es aquí donde la bioremediación tendrá un rol central para evitar que 
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